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"La science est autant un sentier de développement
intérieur qu'une manière d'accumuler des
connaissances."
-J.W. Goethe-
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Chapitre 1
L’influence humaine sur les rivières et les peuplements de poissons 
1.1. Introduction
L'eau douce est essentielle pour la vie et a joué un rôle central dans le développement des
civilisations humaines. Celles-ci ont été liées aux cours d’eau, lesquels, à leur tour, sont
complètement interdépendants avec les paysages dont ils font partie. En effet, les
écosystèmes aquatique et terrestre ne fonctionnent pas indépendamment l’un de l’autre
(Omernik & Bailey 1997). Cette interface terre-eau est très importante pour des nombreuses
activités économiques aussi bien que pour les fonctions écologiques des rivières. Étant donné
que les cours d’eau sont fortement influencés par la géologie, la végétation et la
physiographie de la vallée où ils se trouvent, les activités humaines qui modifient la nature
des sols et les voies hydrologiques, affectent inévitablement cette interface terre-eau
(Schlosser 1991). Par conséquent, toutes les modifications climatiques ou géologiques, sur la
végétation ou sur l’usage du sol et de l’eau, auront des effets directs sur la biocénose
aquatique (Schlosser 1991, Cooper et al. 1998). 
Les cours d’eau, ainsi que leurs corridors, sont parmi les écosystèmes les plus complexes et
dynamiques (Dynesius & Nilsson 1994). Ils jouent des rôles essentiels dans la conservation
de la biodiversité, dans le fonctionnement des organismes et dans les cycles de matière
organique. Les réseaux hydrographiques du monde entier ont été plus ou moins modifiés
par les humains (Everard & Powell 2002). En Europe, la plupart des cours d’eau ont souffert
des effets anthropiques depuis le Néolithique (Bravard & Petts 1993), comme par exemple :
la régression d'espèces, la diminution des stocks de poissons, l’épuisement des eaux
souterraines, la dégradation de la qualité de l'eau et des crues de plus en plus fréquentes et
intenses (Poff et al. 1997).
L'impact humain sur les cours d’eau peut varier selon l’échelle spatiale. Ainsi, il peut affecter
des secteurs extrêmement localisés jusqu’aux grandes régions, voire le changement
climatique global (Tonn 1990). L'échelle temporelle des perturbations peut également
changer considérablement, s'étendant des jours (par exemple toxines) jusqu’aux siècles (par
exemple barrages). Les échelles spatiales et temporelles selon lesquelles les activités
humaines peuvent affecter l'environnement sont montrées dans la figure. 1.1. 
L’influence humaine sur les rivières
dépend aussi de l’hétérogénéité des
régions. Une même activité peut
avoir lieu dans plusieurs  régions,
mais la sévérité, la fréquence, et
l’intensité de son influence sur les
cours d’eau peuvent varier
considérablement d’une région à
l’autre. Par exemple, d’après Resh et
al. (1988), alors que dans le centre de
l’Oregon, les pâturages sont la
principale perturbation humaine sur
les cours d’eau, en Oregon occidental
l’agriculture et le déboisement sont






























Figure 1.1. Les différentes échelles spatio-temporelles des
agressions du milieu (d’après Landis & Yu 1999).
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les plus perturbants pour les rivières. Il peut y avoir des différences également dans une
région. Ainsi, dans le sud-est des États-Unis, les eaux d'égout, les effluents industriels, le
déboisement et la construction de barrages sont les activités les plus nocives aux cours d’eau
dans les montagnes. Dans le piémont, l'urbanisation, le chenalisation, l'agriculture, le
pâturage, et la construction des routes et des barrages sont les perturbations principales.
Dans les plaines du même bassin, la construction de barrages, l'agriculture étendue et le
déplacement des débris boisés ont une influence plus importante dans les fleuves (Resh et al.
1988).
La biocénose, ainsi que la morphologie des cours d’eau, est influencée par la dynamique
fluvial mais peut être également modifiée par l’anthropisation qui a des conséquences à
plusieurs niveaux sur les peuplements de poissons. Par exemple, Angermeier & Winston
(1998) et Hutagalung (1998) notent que les impacts humains sur les cours d’eau peuvent
réduire la diversité des poissons ou au contraire, augmenter la diversité locale. Karr (1998)
ajoute que les impacts humains sur l'intégrité biologique des cours d'eau sont complexes et
cumulatifs. 
Les influences humaines sur la biocénose aquatique sont très diverses, mais nous pouvons
considérer  quatre activités principales : la pêche, l’usage de l'eau, l’usage du sol, et
l’introduction d’espèces (figure 1.2). 
En effet, les modifications de la morphologie des rivières, leurs usages et leurs propriétés
physico-chimiques auront des conséquences sur la quantité et la qualité de l'eau. La
dégradation des habitats et leur fragmentation aussi bien que les translocations des espèces
et la surpêche peuvent causer également des graves problèmes sur les populations de
poissons (Cowx & Collares-Pereira 2002).  
1.2. Influences sur la morphologie de la rivière
L'intervention humaine sur le débit naturel d'une rivière implique des changements dans la
durée, l'amplitude, la fréquence et la forme de l’écoulement, ayant pour conséquence des
variations qui influencent la structure et le fonctionnement de l'écosystème aquatique (Poff et
al. 1997, Puckridge et al. 1998). L’utilisation d’un débit est contrôlée par un grand nombre
d'activités, telles que la production d'électricité, l'irrigation, l'approvisionnement en eau
domestique, la navigation ou le contrôle des inondations (Welcomme 1983, Poff et al. 1997).
Figure 1.2. Les principales influences de la société sur l’environnement aquatique et les communautés






















Chapitre 1 : L’influence humaine
3
Les retenues modifient les plus souvent le type d’écoulement des rivières : 46% de bassins
dans le monde ont été fragmentés avec des barrages (Dynessius & Nilsson 1994) et 500
barrages en moyenne sont construits chaque année (Revenga et a1 1998). Les retenues
destinées à la production hydroélectrique retiennent l’eau du bassin versant en période de
crue et la restituent progressivement à l’étiage. Le régime des eaux est alors modifié par
l’écrêtement des crues et le soutien des débits d’étiage. La puissance d’une centrale
hydroélectrique étant proportionnelle au débit et à la hauteur de la chute, elle est augmentée
en détournant l’eau, au pied des barrages, par des conduites forcées qui la restituent à la
rivière en aval, à plus basse altitude (Angelier 2001). Un tronçon de rivière est ainsi court-
circuité (TCC), et il ne subsiste dans le lit qu’un faible débit (dit réservé). Le fonctionnement
intermittent des centrales hydroélectriques (aux heures de consommation électrique de
pointe) a conduit au régime d’éclusées (accroissement brutal du débit à certaines heures de la
journée). Il est donc essentiel de déterminer un débit réservé approprié pour les poissons,
surtout dans des régions où une pêche de loisir de haute qualité (c.-à-d. les Salmonidés)
coexiste avec des autres usages de l’eau (Johnson & Adams 1988, Sabaton & Miquel
1993, Lamouroux et al. 1999, Strevens 1999).
La construction de canaux pour l'irrigation et pour le passage des bateaux est un autre
facteur qui affecte le débit. Ces modifications exigent le dragage du lit et l'installation des
chaussées, des écluses et des digues (Welcomme 1983). 
Le débit d’une rivière est fortement corrélé avec les caractéristiques physico-chimiques de
l’eau, la géomorphologie du canal et la diversité de l'habitat. Il joue le rôle de régulateur de la
distribution et de l'abondance des espèces en transportant les sédiments fins et les débris
organiques et en créant des nouveaux habitats à l’aval (Poff et al. 1997). Au moment où la
charge de particules est excessive celles-ci sont déposées causant l'envasement des substrats.
L'envasement est un phénomène naturel qui contribue au développement des bras morts,
des plaines d’inondation, étant étroitement lié à  la présence de la végétation émergente
(Descamps & Naiman 1989). Au contraire, si la charge des sédiments est peu importante, des
particules seront prises, causant l'érosion. Donc, la sédimentation et l'érosion forment un
équilibre tout à fait naturel (Welcomme 1983). 
Le débit naturel est sujet aux cycles saisonniers mais les activités humaines peuvent soit les
diminuer, soit les accroître (Decamps & Naiman 1989, Dynesius & Nilsson 1994). Ainsi, les
rivières subissant des fluctuations de débit peuvent avoir des répercussions sur les
communautés aquatiques, comme par exemple sur la ripisylve des plaines d’inondation
(Steiger et al. 1998) ou sur les peuplements de poissons (Jurajda 1995). En outre, les poissons
sont  rhéophiles (habitant les eaux à courant) ou limnophiles (habitant les eaux calmes),
donc, en diminuant le débit, les espèces limnophiles seront favorisées tandis que les
rhéophiles tendront à disparaître (Welcomme 1983).
1.3. Influences sur la qualité de l’eau
La pollution ponctuelle est le résultat des rejets non traités. Elle est, la plupart du temps,
associée aux industries, villes, exploitations agricoles ou élevages, rejetant une grande variété
de produits chimiques dont beaucoup sont toxiques pour la faune, voire les humains. En
général, les rejets sont identifiables, ce qui facilite leur contrôle. Malgré cela, des accidents
peuvent causer des pollutions aiguës qui entraînent une perturbation momentanée du fleuve
causée par exemple lors du changement de fabrication dans une usine ou par des rejets
toxiques (Arrignon 1998). Les accidents peuvent avoir des effets catastrophiques mais
d’après Bravard & Petts (1993) les conséquences dramatiques d’événements exceptionnels ne
doivent  pas occulter les accidents moins sévères mais  plus fréquents qui peuvent produire
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des impacts plus graves à moyen et long terme. De tels accidents sont dus à des défaillances
de systèmes de contrôle aux points de rejets, à des fuites, à des débordements ou même à des
rejets délibérés des déchets industriels, domestiques ou agricoles.
Si les effets aigus de la pollution ponctuelle ont étés globalement maîtrisés, il est de plus en
plus clair que la pollution diffuse aura des effets à long terme et cumulatifs  sur les  rivières
(Wang et al. 1997). A différence de la pollution ponctuelle provenant des installations
industrielles et des égouts, la pollution diffuse provient de sources diverses et difficiles à
identifier. L’usage du sol, notamment l’urbanisation, l’agriculture et les élevages, est mis en
cause comme une des  principales sources de pollution diffuse (Steedman 1988, Allan et al.
1997, Harding et al. 1998). En effet, des mauvaises pratiques agricoles, en particulier sur les
pentes des bassins versants, mènent rapidement à des excès d'érosion et d'envasement dans
les cours d'eau (Welcomme 1983). L’intensification des exploitations, particulièrement pour
les céréales, demande de plus en plus d’engrais azotés ; selon Semhi et al. (2000),
approximativement 85% des dépôts d’azote dans un bassin versant est lié aux activités
agricoles. D’ autres sources importantes de pollution diffuse sont le développement urbain
(Peierls et al. 1991, Wang et al. 1997) par l’intermédiaire des  rejets domestiques (Wang et al.
2000, 2001) et les activités minières (Welcomme 1983).
1.4. L’introduction des espèces
Selon Ross (1991), les espèces exotiques peuvent agir sur un écosystème selon diverses
modalités : (i) altérations à l'habitat, (ii) diffusion des maladies ou des parasites, (iii)
hybridation avec les formes indigènes, (iv) changement des niveaux trophiques ou (v)
changements dans la répartition spatiale des communautés de poissons. D’ailleurs, les
poissons introduits réussissent particulièrement bien dans les habitats anthropisés (Ross
1991, Moyle & Light 1996, Angermeier & Winston 1998) de sorte qu'une augmentation de
telles conditions peut faciliter le développement des populations des espèces introduites au
détriment des espèces autochtones. Bien que les poissons introduits soient rarement la cause
directe des extinctions des espèces locales (Moyle & Light 1996), ils peuvent aboutir à la
réduction de la ‘diversité bêta’, c'est-à-dire, ils poussent les communautés naturelles vers une
homogénéisation de la diversité de poissons à l’échelle régionale (Whittier et al. 1997, Rahel
2000), en diminuant la diversité piscicole globale (Angermeier 1994).
1.5. La pêche de loisir
Dans les cours d’eau, particulièrement ceux des zones tempérées, les stocks halieutiques sont
employés essentiellement pour la pêche de loisir. Les pêcheurs se focalisent sur quelques
espèces prisées de poissons (par exemple les salmonidés et carnassiers), lesquelles sont
favorisées par les politiques de gestion (Welcomme 1983). En plus, certains poissons
migrateurs (par exemple le saumon, l’esturgeon ou l’anguille) sont fortement  capturés par la
pêche commerciale près des embouchures ou dans les estuaires et leurs stocks peuvent
diminuer fortement (Caddy 2000).  
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Chapitre 2
Les concepts de la qualité environnementale dans les politiques de
l’eau en Europe
2.1. Introduction
Les problèmes mentionnés dans le chapitre 1 ont attiré l’attention des pays développés sur
les conséquences de la dégradation des milieux aquatiques, menant à la notion de la santé et
l’intégrité des écosystèmes comme des aspects fondamentaux de la qualité de l’eau
(Costanza et al. 1997, Walmsley 2002). L’adoption de tels concepts implique la prise en
compte du conflit entre le développement économique et la préservation de
l’environnement. C’est ainsi que cette approche de la santé de l’environnement peut fournir
une base pour intégrer des processus biophysiques et des valeurs sociales pour la réalisation
à long terme de la durabilité (Rapport et al. 1999).
Définir la santé de l‘écosystème est à priori difficile car chaque utilisateur en aura une
perception différente en termes d’abondance de l’eau (agriculture, hydroélectricité), de sa
qualité (eau potable, baignade), voire de sa biodiversité (pêcheurs, grand public). Il est vrai
que, même si le concept de santé de l’écosystème reste difficile à définir, il s’avère néanmoins
utile pour protéger les rivières. Boulton (1999) et Karr (1998, 1999) précisent que l’idée de
santé des rivières est utile parce qu'elle est accessible au grand public et aux gestionnaires et
parce qu'elle évoque le souci social concernant l’anthropisation des cours d’eau. Ainsi, les
fleuves peuvent être considérés comme le système circulatoire d’un continent et l'étude de
ses cours d’eau, comme l'étude du sang. Nous pouvons diagnostiquer la santé non
seulement des fleuves eux-mêmes mais aussi de leurs populations naturelles (Karr 1998).
Costanza et al. (1992) définissent un "écosystème sain" comme un système écologique stable
et durable ; en d’autres termes, il est en activité permanente et maintient son organisation et
autonomie, en restant résilient face au stress. Peut-être que le plus grand défi de ce concept
se situe dans son application et son influence sur la politique environnementale (Boulton
1999). Selon Bryce et al. (1999), une façon de définir et d’appliquer ces concepts est de se
familiariser avec le statut de l'écosystème en question par sa caractérisation. Cette dernière
comporte la définition spatiale aussi bien qu'une description des qualités et des éléments de
l'écosystème (Omernik 1995).
Un cadre conceptuel, pour mieux comprendre la relation entre santé, intégrité, durabilité et
qualité environnementale, est proposé dans la figure 2.1. En effet, Karr (1999) mentionne que
le niveau de santé d’une rivière se trouve dans un continuum d’influence humaine. Dans le
cas extrême où les facteurs anthropiques sont très importants, nous trouvons un cours d’eau
complètement abiotique. A l’opposé, l’intégrité biotique absolue traduirait un état naturel.
Entre les deux extrêmes, des degrés différents de santé et de durabilité, indiquent le niveau
de qualité environnementale, laquelle serait définie par un seuil. Nous utiliserons donc les
termes santé, intégrité, voire qualité environnementale sans aucune distinction, tout en
sachant qu’ils se réfèrent  à un continuum de dégradation ou stress anthropique. 
Une communauté de poissons aura une intégrité biotique ou une très bonne santé si sa
composition et son mode de fonctionnement sont comparables à ceux des habitats naturels,
que l’on peut définir comme présentant une anthropisation minimale (Hughes et al. 1998).
Les éléments critiques de l'intégrité biologique comportent des gènes, des populations, des
espèces et des communautés (Karr 1998). Selon Walmsley (2002) les altérations anthropiques
peuvent avoir un impact négatif sur l'équilibre d’un écosystème ayant à son tour des
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conséquences économiques directes ou indirectes pour la société. C’est pour cela que la
perception de la qualité environnementale par la société est fondamentale pour appliquer ces
concepts. 
2.2. La valeur de la qualité de l’eau pour la société
Le développement économique a conduit la société à avoir une conscience croissante de la
nécessité d'une meilleure qualité de l'eau pour les générations présentes et futures (Naiman
et al. 1995, Costanza et al. 1997, Strange et al. 1999). 
La dégradation de la qualité de l’eau a des impacts majeurs sur les services
environnementaux et sur leur valeur pour la société (Walmsley 2002). Les services
environnementaux sont définis comme le potentiel d’un écosystème employé par les
humains (Hueting et al. 1998). Par exemple, les services fournis par les cours d’eau sont : le
les cycles hydrologiques, le stockage et la conservation de l'eau, l’autoépuration, l’habitat
pour la biodiversité, la production de nourriture, les zones de détente et loisir et d’autres
utilisations culturelles et non commerciales (Constanza et al. 1997, Strange et al. 1999,
Wilzbach et al. 1999). Ces bénéfices sont susceptibles d’être davantage évalués par une
société de plus en plus aisée et urbaine (Amigues et al. 1995) et qui peut influencer la gestion
des ressources aquatiques. Le fait que la société apprécie la valeur d’une rivière à salmonidés
peut conduire, par exemple, au soutien public d’une quelconque législation visée à la
protection des poissons (Wilzbach et al. 1999). 
La qualité environnementale a une valeur pour la société seulement quand celle-ci la
considère comme bénéfique (Rapport et al. 1998, Boulton 1999, Lévêque 1999). En général,
pour qu’un bien ou un service aient de la valeur, ils doivent remplir deux conditions : (i)
fournir du plaisir ou de la satisfaction et (ii) être rare (Loomis et al. 1986, Hueting et al. 1998).
Le bien ou le service prend alors une valeur économique même s’il n’y a pas des transactions
Figure 2.1. Schéma conceptuel de la qualité de l’environnement où l’anthropisation
agit sur un continuum qui va de l’intégrité biotique, bonne santé et durabilité, jusqu’à
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d'argent (Loomis et al. 1986, Opschoor 1998). Le fait que les rivières en bonne santé soient de
plus en plus rares les amène à être très prisées par la société. Par exemple, la lutte contre la
pollution de l’eau des rivières est la seconde préoccupation des français en matière
d’environnement juste après la réduction de la pollution atmosphérique (Armand et al.
2002). 
Les diverses utilisations des rivières par la société reflètent plusieurs types de valeurs
(Everard & Powell 2002). Navrud (2001) considère que la valeur économique totale d'un
changement marginal d'un stock halieutique d'eau douce, par exemple, est la quantité
monétaire que le public est prêt à payer pour obtenir des populations de poissons plus
importantes ou pour éviter son épuisement. La valeur économique totale peut être divisée en
deux composants principaux  basés sur ce qui motive le consentement à payer des individus
: la valeur d’usage et la valeur de non-usage. La valeur d'usage inclut la pêche commerciale
et de loisir. La valeur de non-usage est liée principalement à l’idée de l’existence d’une
ressource. Les individus peuvent consentir à payer seulement pour savoir s’il y a des
poissons dans la rivière, même s’ils ne visitent ni pêchent eux-mêmes (valeur d’existence). En
outre, ils peuvent accorder des legs pour les générations futures en assurant l’existence des
poissons pour l’avenir (Loomis et al. 1986, Faucheux & Noël 1995). Ceci serait le cas de
l’aspect symbolique de certains groupes d’animaux auprès du grand public, comme par
exemple le saumon ou l’esturgeon, considérés comme des poissons mythiques dans les
rivières françaises (Lévêque 1999). 
Ces valeurs appartenant à la société jouent donc un rôle essentiel pour l’application des
concepts associés à l’amélioration de l’environnement aquatique. Comme Wilzbach et al.
(1999) le précisent, les valeurs culturelles conduisent les politiques institutionnelles. Par
conséquent, les définitions les plus récentes de la qualité de l'eau incluent la santé de
l'écosystème aquatique (Hart et al. 1999). Les directives de qualité de l'eau ont été employées
au cours des années comme un composant important de la gestion de l'eau. Au
commencement, les directives se sont concentrées sur la qualité de l'eau potable, et pour
l’usage a des fins agricoles, récréationnelles et industrielles. Plus récemment, la protection de
l'écosystème aquatique a été privilégiée dans les directives de qualité de l'eau de "nouvelle
génération" (Hart et al. 1999). Celles-ci impliquent la remarque que Verneaux (1984) avait
exprimée il y a 20 ans :
 "La dégradation accélérée des systèmes aquatiques nécessite d’apporter réponse
à la demande des services d’application et requiert la contribution des
scientifiques à l’élaboration d’une nouvelle technologie de gestion des ressources,
y compris les recherches en taxonomie, biocénotique et écologie". 
Les altérations dans la structure des organismes aquatiques sont liées à la chimie de l’eau et à
l’hydrologie (Cooper et al. 1998). Pourtant, arrêter la dégradation de la qualité physico-
chimique de l’eau n’assure pas forcément la restauration écologique souhaitée par la société
(Karr et al. 1986, Karr 1998, Power 1999). En effet, compte tenu de la complexité des
hydrosystèmes et des perturbations d’origine anthropique, les paramètres physiques ou
chimiques habituellement utilisés pour évaluer la qualité des eaux ne suffisent pas à fournir
des indications précises sur le fonctionnement écologique d’un hydrosystème (Lévêque
1999). Un exemple des normes de qualité de l'eau dites de "nouvelle génération" est le projet
d’application de la Directive européenne sur la qualité de l’eau. 
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2.3. Le projet d’application de la Directive Européenne de l’Eau
Le projet d’application de la Directive Européenne de l’Eau est né en 1988 à Francfort après
les conclusions du séminaire ministériel sur la politique communautaire de l'eau qui
soulignaient la nécessité d'une législation communautaire sur la qualité écologique. En 1995,
l'Agence Européenne de l'Environnement a publié le Rapport sur l'environnement dans
l'Union européenne, où elle confirme la nécessité d'une action visant à protéger et à
améliorer la qualité écologique des eaux de surface. C’est ainsi que pendant l’hiver 1995-1996
le Conseil demandait, entre autres, l'élaboration d'une nouvelle Directive Cadre fixant les
principes de base d'une politique de l'eau durable dans l'Union européenne et invitant la
Commission à présenter une proposition (CE 2000). 
L’histoire de la politique de l'eau en Europe peut être divisée selon Kallis & Butler (2001) en
trois périodes. Pendant la première (1973-1986) les directives environnementales se sont
limitées à la protection sanitaire du grand public et à l’harmonisation des règles
environnementales pour éviter des distorsions du marché dans la Communauté européenne.
La deuxième période (1987-1992) a été marquée par l'attribution d'une compétence
européenne sur une politique environnementale commune dans son 4ème programme cadre.
C'est une période où  la gestion est passé du contrôle de la pollution vers la protection
environnementale. La politique était sensée attaquer les sources principales de détérioration
de qualité de l'eau : la pollution des eaux résiduaires urbaines et la pollution par nitrates
d'origine agricole. La proposition d’une nouvelle directive concernant la qualité écologique
de l'eau a été  faite  en même temps que des propositions pour réviser les normes de qualité
pour l'eau de baignade et l’eau potable. La troisième phase est toujours en cours (1993-au
présent) et comprend les 5ème et 6ème Programmes Cadres. 
Ainsi, la Directive de l’eau fixe de nouveaux objectifs pour la qualité de l'eau en Europe et
présente de nouveaux concepts et procédés ayant comme unité de gestion le bassin
hydrographique. L’article 1 signale que : 
"La Directive a pour objet d'établir un cadre pour la protection des eaux
intérieures de surface, des eaux de transition, des eaux côtières et des eaux
souterraines … pour prévenir toute dégradation supplémentaire, préserver et
améliorer l'état des écosystèmes aquatiques ainsi que, en ce qui concerne leurs
besoins en eau, des écosystèmes terrestres et des zones humides qui en
dépendent directement". 
Les rivières sont classées comme des eaux de surface pour lesquelles l'objectif est d’atteindre
au moins un “bon état” de qualité écologique et chimique (Article 4 de la Directive). Les eaux
de surface peuvent être classées en cinq catégories de qualité définies dans l’Annexe V de la
Directive :
(1) Très bon état : Pas ou très peu d'altérations anthropogéniques des valeurs des
éléments de qualité physico-chimiques et hydro morphologiques applicables
au type de masse d'eau de surface par rapport aux valeurs normalement
associées à ce type dans des conditions non perturbées. Les valeurs des
éléments de qualité biologique pour la masse d'eau de surface correspondent
à celles normalement associées à ce type dans des conditions non perturbées
et n'indiquent pas ou très peu de distorsions. Il s'agit des conditions et
communautés caractéristiques.
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(2) Bon état : les valeurs des éléments de qualité biologique applicables au type
de masse d'eau de surface montrent de faibles niveaux de distorsion
résultant de l'activité humaine, mais ne s'écartent que légèrement de celles
normalement associées à ce type de masse d'eau de surface dans des
conditions non perturbées.
(3) Etat moyen : les valeurs des éléments de qualité biologique applicables au
type de masse d'eau de surface s'écartent modérément de celles
normalement associées à ce type de masse d'eau de surface dans des
conditions non perturbées. Les valeurs montrent des signes modérés de
distorsion résultant de l'activité humaine et sont sensiblement plus
perturbées que dans des conditions de bonne qualité.
(4) Eaux médiocres : des eaux montrant des signes d'altérations importantes des
valeurs des éléments de qualité biologique applicables au type de masse
d'eau de surface et dans lesquelles les communautés biologiques pertinentes
s'écartent sensiblement de celles normalement associées au type de masse
d'eau de surface dans des conditions non perturbées.
(5) Eaux mauvaises : des eaux montrant des signes d'altérations graves des
valeurs des éléments de qualité biologique applicables au type de masse
d'eau de surface et dans lesquelles font défaut des parties importantes des
communautés biologiques pertinentes normalement associées au type de
masse d'eau de surface dans des conditions non perturbées.
L'évaluation de la qualité écologique comporte divers éléments : 
(i) Les éléments biologiques, comme la composition et l’abondance de la flore et
la faune. 
(ii) Les éléments hydro morphologiques, qui incluent l’importance et la
dynamique du débit, et la variation de la profondeur et largeur des cours
d’eau.
(ii) Les éléments physico-chimiques de base tels que la température,
l’oxygénation, la salinité ou les éléments nutritifs.
De forme semblable à celle des eaux, chaque élément est classé en très bon état, bon état, état
moyen, état médiocre et état mauvais. L’objectif minimum à atteindre est celui de "bonne
condition" pour toutes les eaux. Si des normes plus rigoureuses sont nécessaires, des secteurs
à protection spéciale seront établis. En outre, des réserves peuvent être créées pour la
protection de certaines espèces aquatiques (Kallis & Butler 2001).
Les États membres ont reçu ordre de déterminer les bassins versants et ses autorités
compétentes. Les bassins doivent être assez grands pour incorporer des sous bassins. Chaque
autorité est chargée de préparer et de mettre en application un plan de gestion de bassin sur
une période de six ans avec de la participation publique. Nous décrivons maintenant le cas
de la France.
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2.4. La politique de l’eau en France
2.4.1. Contexte historique
Les effluents domestiques ont été la
première forme de pollution de l'eau en
France (Lévêque 1999). Angelier (2001) note
qu’au temps de Napoléon III au 19ème
siècle, la Seine était dépeuplée de poissons
sur une longueur de 5 kilomètres à Paris.
Cette condition est devenue pire plus tard
avec la contribution des industries au
20ème siècle (Leynaud & Trocherie 1980).
D’ailleurs, la nature des impacts sur la
qualité de l'eau n’a cessé de changer depuis
le début de l'ère industrielle (figure 2.2).
 
La loi de l'eau du 16 décembre 1964 se
réfère directement au problème de la
pollution comme une préoccupation
nationale majeure, constituant le premier
pas vers la gestion intégrale de l'eau en
France (LeRoch & Mollard 1996, Piégay et
al. 2002).  Cette loi a transmis la gestion de
l'eau aux autorités locales, telles que les départements et les régions, en identifiant six bassins
versants comme des unités de gestion. Chacune de celles-ci est liée au Comité de bassin et à
l'Agence de l'Eau, autrefois appelée Agence de bassin. La loi de l’eau a privilégié
l'application des impôts et des redevances, mais aussi des subventions, aux communautés
locales, à l'industrie et à d'autres utilisateurs impliqués dans la gestion de l'eau. Cette
politique de qualité de l'eau, cependant, n’impliquait pas la protection de la biodiversité ni
de l'intégrité biotique des écosystèmes (Lévêque 1999). Elle a été juste destinée à réduire le
niveau de la pollution dans les rivières en fixant des normes pour l'eau potable. Une telle
approche a été couronnée de succès dans le combat contre la pollution ponctuelle, mais était
mal adaptée à la gestion intégrée des écosystèmes lotiques (Oberdorff et al. 2002). Malgré la
loi 1964, les écosystèmes aquatiques ont subi des dommages graves, menant à la perte d'un
certain nombre de populations de poissons dans plusieurs fleuves français pendant les
années 70 (Leynaud & Trocherie 1980). Une réponse à de tels problèmes est venue avec la loi
de pêche de 1984 qui a indiqué l'importance de sauvegarder les environnements et les
patrimoines aquatiques concernant les poissons, en plaidant pour une gestion équilibrée
(Lévêque 1999). 
2.4.2. Les plans de gestion de l’eau : SDAGE et SAGE
Plus récemment, la politique française de l’eau a été harmonisé avec les directives
européennes, ce qui est clair dans la nouvelle loi d'eau du 3 janvier 1992 (CBAG 1996b,
LeRoch & Mollard 1996, Lévêque 1999). La loi de 1992 souligne la nécessité de préserver les
écosystèmes aquatiques afin d'appliquer une politique de qualité des écosystèmes, basée sur
trois critères d'évaluation : qualité de l'eau, qualité biologique et qualité physique des
habitats dans les rivières (CBAG 1996b). Piégay et al. (2002) expliquent que pour mettre à
exécution cette politique, deux plans de gestion ont été créés : le Schéma directeur
d’aménagement et de gestion des eaux (SDAGE) et le Schéma d’aménagement et de gestion
des eaux (SAGE). 
Figure 2.2. Chronologie des problèmes de la
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Le but du SDAGE est de favoriser une gestion équilibrée des ressources aquatiques (CBAG
1996b). Il implique l'évolution de la gestion de l'eau en tant que telle vers une gestion des
écosystèmes aquatiques dans toutes leurs formes et tous leurs composants (chimiques,
biologiques et physiques), tenant compte de leur évolution, leur complexité, et de leurs
corrélations. La priorité est accordée à l'intérêt public par l'exécution d'une politique de
gestion de l'eau qui concerne tous les différents utilisateurs. Selon Piégay et al. (2002) le
procédé, pour son exécution, implique plusieurs phases :
9 Un rapport d’évaluation des problèmes des ressources aquatiques.
9 La définition des politiques au niveau du bassin versant.
9 La définition des stratégies de restauration des écosystèmes
aquatiques, et la supervision des SAGEs.
9 L’application des actions spécifiées. 
Le SAGE peut être défini comme un outil de planification fonctionnant au niveau local
(CBAG 1996b).  C'est un complément aux plans locaux de gestion de rivière ou contrats de
rivière, et est sensé de régler des conflits.  Son application est semblable à celle du SDAGE
mais sur une base locale. Les orientations principales définies par le SDAGE pour le bassin
Adour-Garonne sont (CBAG 1996b) :
9 Restaurer les débits faibles par contrôle de la consommation et par le
développement des ressources exploitables.
9 Protéger la qualité des nappes phréatiques nécessaires pour
l’approvisionnement d’eau potable.
9 Ouvrir les cours d’eau aux poissons migrateurs.
Cette politique a mené depuis 1994 à une réorganisation des plans de gestion de pêche afin
d'encourager la reproduction naturelle des populations de poissons et en privilégiant leur
conservation au lieu des repeuplements. Pour Armand et al. (2002), cette loi signifie un
changement de direction pour la gestion française de l'eau, car elle part d’une approche de
quantité des ressources aquatiques vers une approche de qualité des ressources aquatiques.
Son application implique ainsi la restauration des habitats et de la conservation de la
biodiversité. Une nouvelle loi de l'eau est adoptée au parlement en novembre 2002 (Laimé
2003). Elle ne modifiera pas l'orientation politique de la loi 1992 mais adaptera la législation
française avec la directive européenne de l'eau votée en octobre 2000 (Piégay et al. 2002).
2.4.3. Le Système d’étude de la qualité (SEQ)
Le Programme de normalisation du Comité d'orientation stratégique "Cycle de l'eau" a pour
mission de définir les lignes directrices du grand programme de normalisation de ce secteur.
Ce programme forme partie de la "Stratégie du système français de normalisation 2002-2005
face à la mondialisation et pour un développement durable", dans un cadre européen
harmonisé sous l’encadrement de l’Association Française de Normalisation (AFNOR 2003). 
La qualité de l’eau des principales rivières du bassin est régulièrement mesurée dans le cadre
du Système d’étude de la qualité (SEQ) qui comporte des réseaux de contrôle (en moyenne
10 fois par an) sur les principales rivières des bassins. Depuis 1992, les mesures classiques et
biologiques sont complétées par des recherches des micropolluants organiques et minéraux
(CBAG 1996a).  Cette qualité est définie en cinq classes selon la grille suivante :
 Qualité 1A ou 1B : excellente ou bonne. Tous les usages sont satisfaits. La
qualité 1A n’est accessible qu’aux torrents de montagnes.
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 Qualité 2 : Passable. Ces cours d’eau se caractérisent par la production
d’eau potable possible, où la reproduction de certains poissons peut être
aléatoire, et où les usages récréatifs sont possibles si seulement contacts
occasionnels avec l’eau, mais la baignade reste interdite.
 Qualité 3 : médiocre. La production de l’eau potable est déconseillée et la
survie du poisson est aléatoire, surtout en été.
 Qualité HC : mauvaise. Les eaux sont excessivement polluées, inaptes à la
plupart des usages.
Pour la méthode de classement, l’Agence de l’eau attribue la classe qui est donnée par le
paramètre général le plus défavorable ; les paramètres complémentaires sont donnés à titre
indicatif quand ils sont mesurés. La classe de qualité attribuée est celle qui, d’après les seuils
figurant sur la grille, est atteinte par au moins 10% des plus mauvaises mesures. Ceci
correspond sensiblement à la situation de pollution rencontrée pendant au moins un mois
par an, le plus souvent en période d’étiage. Il faut rappeler que la qualité de l’eau des rivières
varie dans le temps mais aussi dans l’espace, tout au long de leur parcours. Malgré le fait que
les mesures sont ponctuelles et ne couvrent pas tout le réseau hydrographique, le SEQ utilise
une représentation linéaire pour afficher une vision synthétique de la qualité globale. Elle est
issue d’une extrapolation des résultats des mesures ponctuelles en fonction des usages
connus sur les rivières représentées (CBAG 1996a).
2.5. Politique de pêche dans les rivières françaises 
La gestion des rivières en France est basée sur un système de droits de propriété dans lequel
les propriétaires d'un tronçon de rivière ont le droit exclusif d’y pêcher ou de vendre des
permis de pêche aux autres usagers (Loi de pêche du 29 juin 1984). Cependant, ils sont
obligés de participer à l'élaboration des plans de pêche et de conservation sous la
surveillance des autorités locales (c.-à-d. Conseils de département et Comités de bassin).
Dans la pratique, les propriétaires des droits de pêche transfèrent leurs responsabilités à une
des 4.167 "Associations agréées de pêche et de protection du milieu aquatique" (AAPPMA),
lesquelles appartiennent à 93 Fédérations Départementales, assemblées en sept Unions
régionales de pêcheurs. Celles-ci ont formé en 1947 l’Union Nationale pour la Pêche en
France, qui compte presque deux millions d’adhérents (UNPF 2000). La gestion de la pêche
est ainsi assurée par les associations des pêcheurs et par le Conseil Supérieur de la Pêche
(CSP), qui apporte de l’aide technique et scientifique (Changeux et al. 2001, Armand et al.
2002).
Des plans de gestion sont également exigés pour la pêche dans les cours d’eau. Le plan de
gestion doit être produit pour chaque département et doit contenir deux composants : l’un
traitant la conservation et la restauration des écosystèmes d'eau douce, le "Plan
départemental pour la protection du milieu aquatique et la gestion des ressources piscicoles"
(PDPG) et l’autre considérant l’effort de pêche, le "Plan départemental pour la promotion du
loisir-pêche" (PDPL). Le PDPG établit des unités de gestion de pêche basées sur la
distribution et les évaluations courantes des espèces indicatrices, telles que les salmonidés et
les brochets. Il encourage les mesures destinées à  protéger la reproduction naturelle des
stocks sauvages et  à  réhabiliter les habitats des cours d’eau (Changeux et al. 2001, Armand
et al. 2002). Contrairement aux anciennes politiques de pêche, le PDPG essaye de diminuer
les repeuplements. Pourtant, le repeuplement a été en grande partie amplifié en France pour
répondre à la demande des pêcheurs (Armand et al. 2002). Dans le cadre du PDPL, le
nombre de pêcheurs est calculé par rapport à leur distribution spatiale afin d’estimer les
services, aires praticables, besoins de formation à la pêche ou la nécessité de  restrictions
halieutiques selon les ressources exploitables dans chaque département (Armand et al. 2002).
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Chapitre 3 
Problématique et objectifs 
3.1. Introduction
La pression humaine sur les écosystèmes d'eau douce a été longtemps identifiée (Welcomme
1983), pourtant, elle a été en grande partie négligée (Dynesius & Nilsson 1994). Etant donné
qu’une qualité moindre de l’eau est indésirable pour la société, des normes de qualité ont été
mises en place pour améliorer la qualité de l’eau potable, ainsi que de l’eau pour
l’agriculture, pour l’industrie et pour le loisir. Ces normes ont été, dans un premier temps,
focalisées sur les caractéristiques physico-chimiques de l’eau, mais plus récemment, la
protection des écosystèmes aquatiques et leur biocénose ont été évoquées sous des normes
dites de « nouvelle génération » (Hart et al. 1999). Dans ce contexte, nous avons vu (cf.
chapitre 2) que le projet d’application pour 2005 de la Directive Européenne de l'Eau établit
que l’étude et la régénération des communautés biotiques aquatiques sont essentielles pour
un développement durable (CE 2000, Kallis & Butler 2001). Mais pour restaurer n’importe
quel écosystème, il faut d’abord le caractériser et l’identifier (Omernik 1995, Allan & Johnson
1997, Bryce et al. 1999). L'analyse des distributions de  la biodiversité est devenue
fondamentale pour la gestion des ressources aquatiques et de la qualité de l'eau (Jenerette et
al. 2002), aussi bien que les indicateurs de la santé des écosystèmes aquatiques (Boulton
1999). 
L’objectif général de cette thèse est donc double : 
(i) connaître les patrons de diversité des peuplements de poissons et les
facteurs qui les influencent dans le bassin de la Garonne et 
(ii) les employer comme des outils pour la gestion de la qualité
environnementale de l'eau. 
3.2. Pourquoi étudier les peuplements de poissons ? 
Les poissons sont de loin le groupe le plus divers parmi les vertébrés vivants. Nelson (1994)
estime qu’il y a 482 familles contenant 24.618 espèces de poissons, dont presque 10.000
espèces d’eau douce. Ces dernières possèdent un degré particulièrement élevé d'endémisme,
ce qui attribue aux régions géographiques où ils habitent un caractère de patrimoine unique
(Nelson 1994). Cependant, l’influence humaine continue à menacer cet héritage.
Globalement, considérant la pénurie d'information sur le statut de conservation de taxa les
moins connus, entre 4% et 20% de toutes les espèces connues de poissons seront perdues à
jamais dans un proche avenir (Duncan & Lockwood 2001).
En outre, le poisson, figure emblématique du milieu aquatique, est un vecteur de
communication intéressant pour sensibiliser le public et les décideurs à la nécessité de
préserver la qualité des milieux naturels (Monod 2001). C’est ainsi que la caractérisation des
communautés de poissons des cours d’eau s’avère très importante parce que ceux-ci sont
reconnus comme un bon outil d’aide à la prise de décisions environnementales (Angermeier
& Schlosser 1995, Boulton 1999) et comme indices de la qualité du milieu aquatique dans le
monde (Karr et al. 1986, Soto-Galera et al. 1998, Kestemont et al. 2000, McDowall & Taylor
2000, Oberdorff et al. 2001b), capables de signaler les dégradations du milieu (Fauch et al.
1990, Scott & Hall 1997, Wichert & Rapport 1998) et d’identifier le succès de restauration des
écosystèmes aquatiques (Paller et al. 2000).
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Si les diatomées et les insectes ont prouvé leur efficacité comme  indicateurs de pollution,
Karr et al. (1986) expliquent que des décisions plus informatives et moins coûteuses sont
possibles quand les poissons sont employés comme unité première d’évaluation
environnementale. Les avantages des poissons comme  indicateurs de la qualité de
l'écosystème aquatique sont, d’après Karr et al. (1986) les suivantes :
 Les poissons sont présents partout, même dans les plus petits cours d’eau et
même dans des eaux assez polluées.
 Ils occupent des positions à tous les niveaux de la chaîne trophique aquatique
fournissant ainsi une vue intégrative des régions et des bassins entiers. 
 Puisque beaucoup d'espèces ne se reproduisent qu’une fois par an pendant une
saison de reproduction fixe, les populations sont relativement stables, permettant
des échantillonnages représentatifs.
 Puisque certaines espèces se déplacent à des distances considérables, ils offrent
des possibilités intéressantes pour des analyses à grande échelle.
 Ils ont des durées de vie relativement longues, de sorte qu’ils permettent de
donner une dimension temporelle à l'évaluation des cours d’eau : des effets de
toxicité aiguë et de stress peuvent être évalués.
 Comparés aux diatomées et aux invertébrés, les poissons sont relativement
faciles à identifier car la plupart des échantillons peuvent être identifiés et
mesurés sur le terrain pour être ensuite libérés.
 L’information concernant les cours d’eau sera plus facilement comprise par le
grand public si l’on parle de poissons, car la législation se focalise d’habitude sur
les eaux pêchables.
 Les communautés de poissons sont des ressources économiques non négligeables
qui devraient être surveillées et maintenues pour des buts économiques, sociaux
et récréationnels.
Un peuplement est défini par Wootton (1991) comme un groupe d'espèces dans un secteur
défini indépendamment des interactions écologiques. Au moment où des interactions ont
lieu, nous pouvons alors parler d'une communauté de poissons. Le fait que les peuplements
de poissons répondent de différentes manières aux perturbations les rend précieux comme
indicateurs de la santé ou de la qualité environnementale. Hughes et al. (1998) indiquent que
l'intégrité biologique est surveillée le mieux soit au niveau de la communauté ou du
peuplement. Soto-Galera et al. (1998) signalent qu’ils intègrent non seulement les effets
directs et indirects du stress environnemental chronique, mais reflètent également les
impacts des perturbations environnementales épisodiques. Par exemple, le rétablissement
des peuplements après des perturbations catastrophiques à court terme (par exemple
inondations, crues, pollution ponctuelle) est souvent relativement rapide (Scott & Hall 1997).
En revanche, une anthropisation soutenue, telle que l'agriculture intense ou la pollution
organique, peut changer durablement  les communautés biotiques (Fausch et al. 1990,
Harding et al. 1998). 
Dans les régions où les systèmes aquatiques sont depuis des siècles soumis aux impacts
anthropiques,  l’identification des tronçons sauvages ou naturels est devenue fort difficile.
Lévêque (1999) explique que, en l’absence des structures de référence correspondantes aux
conditions supposées naturelles, il faut se fixer des objectifs en terme de composition et de
structure des peuplements.  Scott & Hall (1997) ont constaté que les cours d’eau dégradés
étaient dominés par quelques taxa tolérants, tandis que des endroits considérés comme de
plus haute qualité ont été caractérisés par une structure plus équilibrée du peuplement et de
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sa composition trophique, aussi bien que par une richesse et une abondance des espèces
autochtones plus élevées. 
3.3. Pourquoi étudier le bassin de la Garonne ? 
Nous sommes intéressés à étudier le bassin de la Garonne par plusieurs raisons : 
(i) Le bassin de la Garonne est considéré comme l’un des bassins les plus importants au
monde (Revenga et al. 1998) car son réseau de rivières contient une grande diversité
d’habitats comportant plusieurs écorégions qui s'étendent des zones montagnardes aux eaux
influencées par l’estuaire de la Gironde. En plus, les processus écologiques amont-aval
(Naiman et al. 1988) et les patrons de distribution des poissons dans des écorégions, des
bassins ou des régions physiographiques (Smogor & Angermeier 2001) ont été peu étudiés. 
(ii) Le bassin de la Garonne rompt avec le modèle classique de zonation longitudinale des
rivières de Huet (1959) qui décrivait les rivières d'Europe occidentale ayant quatre zones
selon leurs espèces de poissons les plus importantes : la truite fario (Salmo trutta), l’ombre
commun (Thymallus thymallus), le barbeau commun (Barbus barbus), et la brème commune
(Abramis brama). Dans le bassin de la Garonne, l’ombre n'est pas une espèce autochtone, ce
qui rend cette région intéressante pour l’étude de ses communautés de poissons. 
(iii) Etant donné qu’un grand nombre d'activités humaines sont directement liées aux
principaux cours d’eau du bassin de la Garonne, nous essayons de comprendre la gestion
des ressources aquatiques dans un contexte d’usages multiples, tenant en compte les
nouveaux concepts de la qualité de l'eau et de la santé des écosystèmes.
En effet, les travaux sur les communautés de poissons dans le bassin de Garonne ont été
consacrés aux peuplements à l’échelle de tronçon, la Garonne étant le cours d’eau le plus
étudié. Par exemple, Lim et al. (1985), Belaud et al. (1989), Pouilly et al. (1996) et Cattanéo et
al. (1999) ont analysé la composition et l'abondance des poissons entre Saint Gaudens et
Agen, alors que Reyjol et al. (2001) et Reyjol (2002) décrivaient la transition salmoniformes-
cypriniformes dans le piémont. Enfin, Bengen et al. (1992) ont analysé des nombreux bras
morts de la Garonne entre Toulouse et Montauban. A une échelle encore plus petite, Belaud
& Labat (1992) et Bellariva & Belaud (1998) ont étudié les espèces diadromes à l'ascenseur de
poissons du barrage de Golfech.  Puis, Palomares et al. (1993), Hutagalung et al. (1997) et
Hutagalung (1998) ont traité l'écologie de la communauté de poissons en amont et en aval de
Toulouse.  
En ce qui concerne ses tributaires, beaucoup de travaux se sont concentrés sur les
populations de truites (par exemple Cuinat 1971, Baran 1995, Baran et al. 1993, 1995a, 1995b,
Delacoste 1995, Lascaux 1995, Baran et al. 1997, Belaud & Baran 1997, Gouraud et al. 1999,
Lagarrigue 2000, Gouraud et al. 2001, Lagarrigue et al. 2001, Crespin & Usseglio-Polatera
2002). Quelques études seulement ont étés réalisées sous un approche multi spécifique : Lim
& Labat (1979) et  Dauba et al. (1997) ont étudié le rétablissement des peuplements de
poissons après une pollution aigue dans la Baïse, Tourenq & Dauba (1978) ont analysé la
composition de la faune piscicole sur le Lot et Mastrorillo et al. (1997) sur l’Ariège. 
En revanche, à l’échelle régionale (c.-à-d. au niveau du bassin versant), les peuplements de
poissons n’ont été étudiés que par Mastrorillo et al. (1998a, 1998b) qui ont analysé la richesse
spécifique des poissons et la similitude entre espèces. Donc, une étude à une échelle
régionale pour mieux comprendre la diversité de poissons dans le bassin de la Garonne
s’avère nécessaire.
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3.4. Objectifs et plan général des travaux de recherche
Nous nous intéressons à :
9 Décrire et analyser les patrons de diversité des peuplements de poissons dans le
bassin de Garonne concernant sa composition spécifique, sa distribution spatiale et
son interaction avec la qualité de l'eau.
9 Comprendre les principaux facteurs humains et physiques qui peuvent influencer
les peuplements de poissons à l’échelle régionale et locale.  
9 Analyser les politiques de l'eau et la gestion de la qualité de l’environnement
aquatique selon les concepts adoptés par le projet d'application de la Directive
européenne de l'eau, notamment, d’une part, le contrôle de la pollution et le stress
subi par les peuplements de poissons et d’autre part, le contexte à usages multiples
d’une rivière à truites.
Le document est organisé en 12 chapitres groupés dans quatre parties. La première est
l’introduction et  la deuxième le site d’étude et la méthodologie. Puis nous présentons, d’un
coté, nos résultats des analyses de diversité de poissons menées à l’échelle globale du
bassin (partie III) et d’un autre coté, les analyses à niveau local en utilisant nos données
obtenues sur le terrain et qui nous ont permis d’analyser deux concepts issus des politiques
de l’eau sous la forme de cas d’étude (partie IV). Le corps de chaque partie est constitué des
chapitres et d’une synthèse. Chacun des chapitres comprend une introduction à la
publication, la publication elle même et des commentaires supplémentaires. Les publications
inclues dans ce mémoire sont celles où nous sommes le premier auteur et à qui la
correspondance et les critiques doivent être adressées et dont j’assume l’entière
responsabilité. Les publications dans la partie III sont : "Nested patterns of diversity revealed
for fish assemblages in rivers of SW France" et "Longitudinal distribution of fish
assemblages: are the upstream-downstream boundaries ecologically relevant?" pour le
chapitre 6, "Modelling the factors that influence fish guilds composition using a back-
propagation network: assessment of metrics for indices of biotic integrity" pour le chapitre 7,
"Implications of water quality on the local distribution of fish species in the Garonne basin"
et "Evidence of association between non-point source pollution and riverine fish in south
west France" pour le chapitre 8. Puis, dans la partie IV les publications sont : "Assessing the
stress of fish assemblages under the polluter-pays principle: an optimal level of pollution?"
pour le chapitre 10 et enfin, "Reconciling use and existence values in a multiple-user context:
the Neste d’Aure river brown trout fishery" pour le chapitre 11. 
En dernière partie, le travail contient une conclusion générale et les références consultées.
Partie II
Site d’étude et méthodes





Site d’étude : le bassin de la Garonne 
 
 
4.1. Présentation et situation du bassin versant 
4.1.1. Géologie 
Le bassin de la Garonne se trouve au sud-ouest de la France comprenant une surface de 56.536 
km². La Garonne parcourt 525 km à partir des Pyrénées (dans le Massif de la Maladeta, en 
Espagne) jusqu’à l'estuaire de la Gironde sur la côte atlantique. Le régime d'écoulement est de 
type pluvionival car ses tributaires viennent, d’une part, du Massif central (régime pluvial), et 
d’autre part, des Pyrénées (régime nival), y compris le plateau de Lannemezan (Sauvage et al. 
2003).  
 
En suivant la classification définie par Dupias & Rey (1985), le Massif central et les Pyrénées 
correspondent aux écorégions X et XIII respectivement. L’autre grande écorégion présente dans 
le bassin est l'Aquitaine (écorégion XI), contenant principalement des plaines d’inondation 
(figure 4.1). Ces zones 
inondables et ses terrasses 
alluviales constituent l’une des 
zones les plus riches du bassin, 
tant du point de vue naturel 
que démographique (CBAG 
1996a). 
 
Le Massif central est formé 
principalement de sédiments 
marins du jurassique et du 
quaternaire, et riches en 
carbonates. Les formations pré 
jurassiques des Pyrénées ont été 
formées il y a environ 40 
millions d’années pendant 
l'orogénèse des Alpes mais le 
noyau des Pyrénées est 
d’origine précambrienne. La 
plaine de l'Aquitaine a été 
inondée plusieurs fois pendant l'Oligocène et le Miocène par l'océan à l’ouest. Chaque retrait 
des eaux marines a été suivi des dépôts lacustres et fluviatiles des calcaires et des molasses au-
dessus des carbonates (Semhi et al. 2000). Le lit de la Garonne comporte un grand nombre de 
faciès, mais ces sont les graviers qui dominent. La molasse est aussi fréquemment  trouvée. 
C’est une formation sédimentaire déposée dans les Pyrénées pendant leur développement à 
l'Oligocène et le Miocène, mais sa composition locale, et donc sa résistance à l'érosion, peuvent 









Figure 4.1. Aire d ’étude  montrant les écorégions  présentes.
Sources: Dupias & Rey (1985) et IGN (2003). 
 
4.1.2. Régime hydrologique 
Parmi les principaux tributaires de la partie aval de la Garonne (figure 4.2), le Lot (491 km de 
longueur) et le Tarn (375 km) sont les plus importants en rive droite, originaires tous les deux 
du Massif central. Leur débit correspond à environ 62% et leur surface de bassin au 48% du 
total de la Garonne. En ce qui concerne les Pyrénées, le tributaire le plus important est l’Ariège 
(150 km de longueur). Celui-ci et la Garonne, après leur sa confluence au niveau de Toulouse, 
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assurent environ 32% du débit du fleuve. Le reste de la décharge du bassin est apporté 
principalement par les cours d’eau en rive gauche qui sont formées du système Neste-
Lannemezan, dont la Baïse (180 km de longueur) et le Gers (176 km) sont les plus notables 
(CBAG 1996a, Semhi et al. 2000). 
 
Les caractéristiques hydrologiques de la 
Garonne sont liées aux variables 
physiographiques, type de sol, végétation, et 
aux deux systèmes climatiques principaux 
qui influencent cette région : le système 
océanique et le système méditerranéen 
(Gozlan et al. 1998). C’est ainsi que 
l’influence océanique, caractérisée par la 
douceur et l’humidité, prédomine sur 
l’ensemble du bassin mais s’atténue vers le 
sud-est où elle subit l’influence 
méditerranéenne, avec des vents desséchants 
et des précipitations plus faibles (CBAG 
1996a). 
 
La Garonne est caractérisée par un cycle 
hydrologique très fluctuant (Etchanchu & 
Probst 1988, Sauvage et al. 2003). Des 
périodes critiques d’étiage existent surtout 
entre juin et octobre, tandis que le débit maximal se présente en février pour le régime d’hiver, 
et en mai pour le printemps. Des variations du débit peuvent être provoquées par les barrages 
en amont et cette variation peut atteindre  30% et 100% du débit moyen journalier (Sauvage et 
al. 2003). Le tableau 4.1 montre quelques exemples de débits observés dans plusieurs rivières 
dans le bassin de la Garonne. Les variations entre la période d’étiage et les crues peuvent être 
très importantes, comme par exemple pour l’Aveyron en 1930 ou le Salat en 1952. 
Figure 4.2. Le bassin de la Garonne et ses
principales rivières. Source : Agence de l’Eau
Adour-Garonne. 
 
Tableau 4.1. Quelques débits mesurés dans les cours d’eau du bassin de la Garonne (AEAG 1997). 




Etiage  (m3s-1) 
(ii) 




Garonne Lamagistère 418 73 4 370  (1981) 1967-1996 
Garonne Portet 194 49 4 300  (1952) 1910-1996 
Tarn Villemur 151 23 2 100  (1981) 1970-1996 
Lot Cahors 144 18 3 460  (1927) 1913-1987 
Ariège Auterive 66 17 1 100  (1977) 1966-1996 
Garonne Valentine 59 21     885  (1977) 1912-1996 
Aveyron Loubéjac 59 3 3 000  (1930) 1914-1996 
Salat Roquefort 43 10 1 080  (1952) 1913-1996 
Agout Lavaur 41 6    700  (1992) 1972-1992 
Baïse Nérac 12 2    431  (1977) 1966-1990 
Gers Layrac 8 1    750  (1977) 1967-1994 
Save Larra 7 0,8    403  (1977) 1966-1993 
Gimone Castelferrus 3 0,4   204  (1977) 1966-1993 
(i) Débit moyen interannuel     
(ii) Débit moyen mensuel minimum quinquennal     
(iii) Débit moyen journalier maximal     
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4.1.3. État de la qualité des cours d’eau 
Étant donné que les sols du bassin de la Garonne sont riches en  carbonates, leurs eaux ont le 
calcium comme le cation principal et les bicarbonates comme l’anion principal (Semhi et al. 
2000), mais la composition chimique varie en fonction du temps. Par exemple, Etchanchu & 
Probst (1988) ont constaté que la concentration de plusieurs éléments avait augmenté dans la 
Garonne pendant la période 1971-1984 : nitrates (augmentation de 78%), sodium (31%), sulfates 
(14%), magnésium (16%), potassium (16%), et chlorures (14%) tandis que les concentrations de 
calcium et de bicarbonates n’ont augmenté que légèrement. Pendant la même période, le pH a 
diminué de 7,9 en 1971 à 7,7 en 1984. Cette petite diminution ne représente que le 3% en termes 
d'unités de pH, mais 77% en termes de concentrations des ions H+ (Etchanchu & Probst 1988). 
Les variations saisonnières des concentrations en nitrates sont marquées par des concentrations 
élevées pendant des périodes à débit fort. Semhi et al. (2000) émettent l’hypothèse que les 
concentrations en nitrates dans les eaux sont à relier aux régions cultivées étendues. Par 
exemple, les Pyrénées et le piémont intensivement cultivé peuvent être distingués comme des 
sites de production des sédiments (Steiger et al. 1998, Steiger & Gurnell 2002).  En effet, pendant 
les années 70 et les années 80, l’application d'engrais dans le bassin a presque doublé tandis que 
la surface agricole exploitable est demeurée constante pendant la même période (Etchanchu & 
Probst 1988), ce qui implique un risque très important de vulnérabilité à la pollution par les 
nitrates dans l’ensemble du bassin. 
 
 D’ autres pollutions sont dues à des apports ponctuels au niveau des agglomérations. Les rejets 
urbains domestiques et industriels sont prédominants dans les apports de phosphore car 
l’arrivée sur le marché des détergents polyphosphatés a triplé les rejets en phosphore (Angelier 
2001). Les apports diffus à l’Aveyron, qui est une rivière affluente du Tarn dans le sud du 
Massif central, sont essentiellement l’azote et le phosphore, surtout au niveau de la ville de 
Rodez. Si l’on se réfère aux seules concentrations en azote et phosphore, le haut Aveyron serait 
une rivière très eutrophisée (Angelier 2001). En effet, l’Aveyron est l’une des rivières classées 
comme sensibles à l’eutrophisation (AEAG 1997). 
 
Comme nous l’avons vu dans le 
chapitre précèdent, la qualité de 
l’eau des rivières du bassin est 
régulièrement mesurée dans le 
cadre du SEQ (Système d’étude de 
la qualité). Pour le bassin Adour-
Garonne il rassemble 275 points 
de prélèvement. La figure 4.3 
montre donc la grille de qualité 
SEQ pour le bassin de la Garonne. 
Le tableau 4.2 montre la moyenne 
annuelle, l'écart type et le 
coefficient de variation pour les 20 
variables physico-chimiques les 
plus importantes. Nous pouvons y 
noter que : (i) d’après la moyenne 
globale des variables la qualité de 
l’eau est plutôt bonne ou 
excellente et (ii) certaines variables 
présentent une forte variabilité. 
1A  -   Excellente qualité
1B  -   Bonne qualité
2     -   Qualité passable
3     -   Qualité médiocre
HC -   Mauvaise qualité
Figure 4.3. Qualité globale de l’eau des rivières dans le
bassin de la Garonne selon la classification de l’Agence de
l ’eau Adour-Garonne. Source: CBAG (1996a).  
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Tableau 4.2. Moyenne (Mo) globale du bassin de la Garonne, écart type (ET) et coefficient de variation (CV) des 
variables de la physico-chimie de l’eau mesurées par l’Agence de l’eau Adour-Garonne ainsi comme les normes du 
Système d’étude de la qualité (E=Excellente, B=Bonne, P=Passable, M=Médiocre). Source: AEAG. 
Variables Mo ET CV, % E B P M 
Température de l'eau (°C) 14,01 2,08 14,84 ≤ 20 20-22 22-25 25-30 
pH 7,91 0,25 3,14 6,5-8,5 6,5-8,5 6-9 5,5-9,5 
Conductivité à 20°C (µScm-1) 276,13 115,49 41,82 ≤ 400 400-750 750-1500 1500-3000 
Oxygène dissous  (mgl-1) 9,86 0,77 7,80 > 7 5-7 3-5 << 3 
Taux de saturation en O2 (%) 94,32 6,77 7,18 > 90 70-90 50-70 << 50 
Débit instantané (m3s-1) 46,25 79,87 172,71 - - - - 
Matières en suspension (mgl-1) 24,96 39,63 158,79 ≤ 30 ≤ 30 ≤ 30 30-70 
DBO5 (mgl-1 d’oxygène) 2,63 4,48 170,44 ≤ 3 3-5 5-10 10-25 
DCO (mgl-1 d’oxygène) 12,22 18,19 148,86 ≤ 20 20-25 25-40 40-80 
Calcium -Ca2+ (mgl-1) 42,50 21,80 51,30 - - - - 
Magnésium -Mg2+  (mgl-1) 5,76 3,69 63,99 - - - - 
Sodium -Na+  (mgl-1) 8,14 5,20 63,82 - - - - 
Potassium K+  (mgl-1) 2,39 1,53 64,12 - - - - 
Ammonium -NH4+  (mgl-1) 0,42 0,71 167,92 ≤ 0,1 0,1-0,5 0,5-2 2-8 
Chlorures -Cl-  (mgl-1) 13,46 9,87 73,36 - - - - 
Sulfates -SO42-  (mgl-1) 16,77 11,34 67,60 - - - - 
Bicarbonates -HCO3-  (mgl-1) 134,93 65,90 48,84 - - - - 
Nitrite -NO2-  (mgl-1) 0,15 0,14 92,67 - - - - 
Nitrate -NO3-  (mgl-1) 7,76 6,03 77,62 ≤ 5 5-25 25-50 50-100 
Ortho phosphates PO43-  (mgl-1) 0,30 0,33 112,86 - - - - 
 
4.1.4. Les usages et les activités humaines liées à l’eau 
L'usage du sol dans le bassin est principalement agricole pour environ 75% de sa surface. 
Cependant, l’urbanisation a notamment augmenté pendant les dernières décennies (16% de la 
surface) tandis que les boisements naturels n’atteignent que le 7% ; le reste est formé de prairie 
et des arbustes (Decamps & Naiman 1989, Revenga et al. 1998). On estime que trois millions 
d’habitants vivent le long de la Garonne. En zone de piémont on trouve du maïs, du soja et du 
tournesol ; dans la vallée de la moyenne Garonne, l’agriculture repose sur les fruits et légumes, 
en Garonne agenaise les vergers et les cultures sous serre, en Garonne bordelaise les vignobles 
et enfin du maraîchage aux bords des villes (CBAG 1996a). Dans tous ces cas, l’irrigation est 
alimentée soit par prélèvement dans les fleuves, soit par forage dans la nappe alluviale. Les 
activités industrielles comprennent l’agroalimentaire (laiteries, coopératives viticoles, 
distilleries, abattoirs et conserveries), l’aérospatiale, la chimie, la papeterie, le textile, 
l’hydroélectricité (cinq barrages infranchissables, 31 barrages dont sept équipées des passes à 
poissons), l’extraction des granulats et le tourisme (CBAG 1996a). 
 
La Garonne a été considérée comme un des rivières le moins influencées par les débits réservés 
en Europe (Steiger et al. 1998), ainsi qu’une de moins polluées (Etchanchu & Probst 1988). 
Pourtant, elle a subi les constructions des barrages hydroélectriques surtout pendant la 
deuxième moitié du 20ème siècle (Steiger et al. 1998, Steiger & Gurnell 2002), ainsi que 
l’accroissement considérable de la quantité d'engrais appliqué ces dernières années (Semhi et al. 
2000).  Ce genre de situations a mené à des soucis sur la conservation de poissons (Keith 2000).  
 
4.2. Composition des espèces des poissons 
La composition biologique et la morpho dynamique des rivières du bassin de la Garonne sont le 
résultat d’événements qui ont eu lieu à la fin de la dernière glaciation, il y a environ dix mille 
ans. L'activité glaciaire a diminué rapidement dans les Pyrénées de sorte que la partie de la 
glace fondue qui pourrait soutenir le débit pendant les mois d'étiage a également diminué 
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(Steiger et al. 1998). En plus, le Massif central et les Pyrénées ont joué le rôle des barrières pour 
la dispersion de poissons, ce qui explique le nombre inférieur qui s’y trouve. Selon Mastrorillo 
et al. (1998b), il y a 45 espèces de poissons dans le bassin de la Garonne, ce qui rend le bassin 
plus pauvre en nombre d'espèces que les autres bassins français. Par exemple, l’ombre commun 
(Thymallus thymallus) qui est une espèce très répandue en Europe, est absente dans le bassin de 
la Garonne (Keith & Allardi 2001). Si la Garonne est pauvre en espèces, comparée aux autres 
grands fleuves français, elle présente, en revanche, une hétérogénéité spatiale et temporelle 
globale élevée, résultant en un écosystème très complexe (Sauvage et al. 2003). Cette 
hétérogénéité (par exemple bras morts) ainsi que le régime hydrologique, affectent fortement la 
production de poissons dans les rivières de plaine (Decamps & Naiman 1989, Gozlan et al. 
1998). 
 
Tableau 4.3. Classification taxonomique et en guildes des espèces de poissons enregistrées entre 1986-1996 
par l’Equipe Environnement Aquatique à l’ENSAT. Sources: Balon (1975), Michel & Oberdorff (1995), 
Berrebi-dit-Thomas et al. (1998), Keith (1998), Bruslé & Quignard (2001), Keith & Allardi (2001), 
Oberdorff et al. (2002). 











Petromyzontiformes      
Petromyzontidae      
Petromyzon marinus Lamproie marine D B D L 
Lampetra planeri  Lamproie de Planer N B D L 
Anguilliformes      
Anguillidae      
Anguilla anguilla  Anguille D B Iv* Pe 
Clupeiformes      
Clupeidae      
Alosa alosa  Grande alose D W O Pe 
Alosa fallax   Alose finte D W O Pe 
Cypriniformes      
Cyprinidae      
Alburnus alburnus  Ablette N W O PhL 
Barbus barbus  Barbeau N? B O L 
Carassius carassius  Carassin I B O PhL 
Cyprinus carpio  Carpe commune I B O Ph 
Pachychilon pictum  Epirine lippue I W O PhL 
Blicca bjoerkna  Brème bordelière N? B O Ph 
Abramis brama  Brème commune N? B O PhL 
Chondrostoma toxostoma  Toxostome N B O L 
Leuciscus cephalus  Chevaine N W O L 
Leuciscus leuciscus  Vandoise N W O L 
Phoxinus phoxinus  Vairon N W O L 
Rutilus rutilus  Gardon I? W O C 
Scardinius erythrophthalmus  Rotengle N? W O Ph 
Tinca tinca  Tanche N? B O Ph 
Gobio gobio  Goujon N? B O Ps 
(i) D= diadrome, I=introduite, N=autochtone, M=marine       
(ii) B=Benthique, W=Colonne d’eau       
(iii) D=Detritivore, H=Herbivore, Iv=Insectivore, O=Omnivore, P=Piscivore      
(iv) A=Ariadnophile, L=Lithophile, Os=Ostracophile, Pe=Pelagophile, Ph=Phytophile, PhL=Phyto-
litophile,  Ps=Psammophile, V=Vivipare  
     
?  à vérifier 
* Pendant la période en eau douce 
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Tableau 4.3. Continuation…      











Pseudorasbora parva  Pseudorasbora I W O? PhL? 
Rhodeus sericeus  Bouvière I? W H Os 
Balitoridae      
Barbatula barbatula  Loche franche N B Iv L 
Siluriformes      
Siluridae      
Silurus glanis Silure glane I B P PhL 
Ictaluridae      
Ictalurus melas  Poisson chat I B Iv L 
Esociformes      
Esocidae      
Esox lucius  Brochet I? W P Ph 
Salmoniformes      
Salmonidae      
Salmo salar  Saumon atlantique D W   Iv* L 
Salmo trutta fario  Truite fario N W Iv L 
Salmo trutta trutta   Truite de mer D W   Iv* L 
Oncorhynchus mykiss  Truite arc-en-ciel I W Iv L 
Cyprinodontiformes      
Poecilidae      
Gambusia affinis  Gambusie I W Iv V 
Gasterosteiformes      
Gasterosteidae      
Gasterosteus aculeatus  Epinoche N W O A 
Mugiliformes      
Mugilidae      
Mugil cephalus  Mullet M W O Ps 
Perciformes      
Percidae      
Gymnocephalus cernua  Grémille I B O PhL 
Perca fluviatilis  Perche I? W P PhL 
Stizostedion lucioperca  Sandre I W P Ph 
Centrarchidae      
Lepomis gibbosus  Perche soleil I W Iv L 
Micropterus salmoides  “Black bass” I W P PhL 
Blennidae      
Blennius fluviatilis  Blennie N B Iv L 
Scorpeaniformes      
Cottidae      
Cottus gobio Chabot N B Iv L 
Pleuronectiformes      
Pleuronectidae      
Platichthys flesus  Flet M B Iv Pe 
(i) D= diadrome, I=introduite, N=autochtone, M=marine       
(ii) B=Benthique, W=Colonne d’eau       
(iii) D=Detritivore, H=Herbivore, Iv=Insectivore, O=Omnivore, P=Piscivore      
(iv) A=Ariadnophile, L=Lithophile, Os=Ostracophile, Pe=Pelagophile, Ph=Phytophile, PhL=Phyto-
litophile,  Ps=Psammophile, V=Vivipare  
     
?  à vérifier 
* Pendant la période en eau douce 
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L'équipe Environnement aquatique de l’ENSAT (F. Dauba, données non publiées) a enregistré
41 espèces, qui appartiennent à 13 ordres et 17 familles. Les cyprinidés  présentent le plus
d’espèces (17), suivi des salmonidés (4) et des percidés (3). Parmi les 41 espèces inventoriées, 17
sont des espèces autochtones, 16 introduites (dont trois à vérifier), six diadromes (cinq
anadromes et une catadrome), et deux plutôt marines. En ce qui concerne leurs guildes
alimentaires, 21 espèces sont des omnivores, 12 insectivores, cinq piscivores, deux détritivores,
et un herbivore. Par leur guilde de reproduction, la majeure partie des espèces (32) sont
associées aux graviers (espèces lithophiles), à la végétation (phytophiles), ou à toutes les deux
(tableau 4.3).
Tableau 4.4. Poissons introduits dans le bassin de la Garonne (ordre alphabétique). Sources : Keith
(1998), Bruslé & Quignard (2001), Keith & Allardi (2001). Le simbole "?" signifie : à vérifier.
Nom scientifique Nom vulgaire Origine Date
d’introduction
Observations
Carassius auratus Carassin doré Asie 18 ème siècle Très invasive
Carassius carassius Carassin Europe de l’est ? En expansion
Cyprinus carpio Carpe commune Europe centrale Empire romain Très commun
Esox lucius ? Brochet Europe de l’ouest ? Intérêt sportif
Gambusia affinis Gambusie Amérique du nord Années 1920 En expansion
Gymnocephalus
cerna
Grémille Europe du nord et
de l’est
20ème siècle Très rare
Hypophthalmichtys
molitrix
Carpe argentée Asie Années 1970 Sans reproduction
naturelle
Ictalurus melas Poisson chat Amérique du nord Années 1870 Très résistant 
Lepomis gibbosus Perche soleil Amérique du nord 1877-1885 Très résistant
Leuscaspius
delineatus





“Black bass” Amérique du nord Années 1890 Très rare
Oncorhynchus
mykiss
Truite arc-en-ciel Amérique du nord Années 1880 Intérêt sportif
Pachychilon pictum Epirine lippue Europe de l’est Années 1980 Introduction
accidentelle
Perca fluviatilis ? Perche Europe de l’ouest 19 ème siècle Intérêt sportif
Pseudorasbora
parva 
Pseudorasbora Asie Années 1970 Introduction
accidentelle
Pungitius pungitius Epinochette Europe de l’ouest ? Très rare
Rhodeus sericeus Bouvière Europe centrale et
de l’est
? Très rare











Truite de lac Amérique du nord Années 1980 Seulement en lacs
de montagne




Sandre Europe centrale 20 ème siècle Intérêt sportif
Thymallus
thymallus
Ombre commun Europe de l’ouest ? Très rare
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Comme dans la majorité des hydrosystèmes dans le monde, la faune endémique de poissons du 
bassin de la Garonne partage son habitat avec des espèces exotiques. La plupart des 
introductions ont eu lieu pendant les 19ème et 20ème siècles, venant d’Europe de l'est et 
centrale, d'Asie et d'Amérique du Nord (tableau 4.4).  
 
4.3. Le bassin de la Garonne comme unité physiographique pour étudier les peuplements de 
poissons  
Puisque les poissons de rivière ne peuvent pas se disperser à 
travers des bassins versants, celles-ci représentent des unités 
d’étude appropriées pour les communautés de poissons 
(Angermeier & Winston 1998). Ceci est confirmé par Matthews 
(1998) et Karr (1999) pour qui l'analyse du bassin versant est une 
approche  complète pour comprendre les interactions des 
paysages, des cours d’eau et des humains. De cette manière, un 
bassin versant peut être considéré comme un ensemble ou 
“pool” régional d'espèces (c.-à-d. la diversité gamma d'une 
région). Les patrons de distribution et d’ abondance des 
ensembles régionales d'espèces sont en principe déterminés par 
des processus historiques (c.-à-d. géologiques) mais sous 
contrainte des facteurs abiotiques et biotiques contemporains 
(Taylor 1996). Par exemple, la relation espèces-aire (Oberdorff et 
al. 1995), la diversité des habitats et la disponibilité d'énergie 
(Guégan et al. 1998), voire le réchauffement global (Tonn 1990), 






e.g. Bassin de la Garonne
Richesse locale
e.g. station d’échantillonnage
Figure 4.4. Filtres conceptuelles
hiérarchiques qui structurent les
peuplements de poissons
(modifié de Frissell et al. 1986
et Jackson et al. 2001). 
 
La diversité gamma est donc un résultat de la diversité alpha 
(c.-à-d. la richesse locale), des types d'habitat dans la région et 
du changement de la richesse spécifique parmi ces habitats (c.-à-
d. bêta diversité) (Ward & Tockner 2001). D’ailleurs, un grand 
bassin versant peut être vu comme formant partie d'une série de 
filtres qui vont de toute la faune potentielle de poissons 
jusqu’aux peuplements locaux (Frisell et al. 1986, Tonn 1990, 
Jackson et al. 2001) (figure 4.4).  Donc, pour nous le bassin de la 
Garonne représente une unité adéquate pour comprendre les 








5.1. Bases de données 
5.1.1. Analyse globale
Nos données ont été obtenues à partir de la base de données de l’Équipe environnement
aquatique (EA), École Nationale Supérieure Agronomique de Toulouse (ENSAT) et à partir
de la base de données du Conseil supérieur de la pêche (CSP). Les bases de données de ces
deux institutions concernent environs 400 stations dans environs 100 cours d’eau pendant la
période 1986-1996 et utilisent diverses types de pêche de manière à constituer
l’échantillonnage le plus abondant possible. Pour les pêches électriques, la prospection a été
effectuée soit à pied en zones peu profondes, soit en bateau dans les parties plus profondes.
Dans le cas des rivières plus larges et profondes, les pêches aux filets mono filaments de fond
ont été pratiquées dans les milieux calmes. Des filets mono filaments flottants et dérivants
ont été employés dans les zones plus rapides (Lim et al. 1985). Cette combinaison des
méthodes permet une évaluation efficace de la richesse spécifique dans une rivière (Seegert
2000). Nous avons choisi un sous-ensemble de données à partir de cette base de données en
suivant deux critères :
a) Coïncidence géographique avec le réseau d'échantillonnage prédéfini de l'Agence de
l'eau Adour-Garonne (AEAG), où elle effectue la surveillance de la qualité de l'eau
(CBAG 1996a). 
b) Une bonne représentation des cours d’eau étudiés et de la faune piscicole dans le bassin.
Nous avons écarté les sites à peuplement mono-spécifique (où la truite habite seule) afin
d’analyser des patrons généralisés de diversité. Ceci a été vérifié par l’expérience  acquise
sur le terrain par les  membres de l’Équipe EA et grâce aux informations disponibles dans
des atlas sur les poissons (Bruslé & Quignard 2001, Keith & Allardi  2001, Froese & Pauly
2002). 
Selon les critères cités ci-dessus, notre base de données est constituée de 109 stations
d'échantillonnage dans 32 cours d’eau, répartis dans tout le bassin de la Garonne (figure 5.1).
Les données ont été arrangées sous la forme d’une matrice de présence-absence de
dimension 109x40 (c.-à-d. stations d’échantillonnage rangées en lignes et espèces en
colonnes). 
Cette matrice a été complétée par des variables topographiques et physico-chimiques. Les
variables topographiques étaient  l’altitude de la station d’échantillonnage (m), la distance de
la station à la source de la rivière (km) et la surface du bassin versant en amont de la station
(km²). Donc, nous avons employé des variables estimées à partir des cartes de l’Institut
géographique national (IGN) à l’échelle 1:25000 (1 cm = 250 m) vérifiées en employant le
système d'information géographique BD-Carthage de la Agence de l’eau Adour-Garonne
(AEAG). En ce qui concerne les données sur la physico-chimie de l’eau, l'AEAG nous a
donné accès à  sa base de données  contenant 20 variables physico-chimiques mesurées entre
1990 et 1996 de façon régulière sur son réseau d'échantillonnage prédéfini (CBAG 1996a). Les
variables topographiques et physico-chimiques ont été mesurées avec des unités différentes.
Donc, avant leur emploi dans les analyses statistiques, elles ont été centre-réduites ayant la
moyenne égale à zéro et l’écart type égal à l'unité.
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Puisque les mesures d'abondance reflètent en partie l'intensité de l’effort de pêche
(Angermeier & Smogor 1995), nous n’avons considéré que des données de présence-absence
pour éviter des biais de prélèvement (Hughes et al. 1987) ; c’est  une méthode standard pour
des études où des échelles spatiales et temporelles sont importantes (Seegert 2000, Jackson et
al. 2001). Beaucoup d'études emploient les données de présence-absence en raison des
difficultés pour obtenir des évaluations fiables d'abondance à grande échelle. Notre
approche a été effectuée à partir des données à une échelle spatiale grande (c.-à-d. bassin de
la Garonne) Nous avons donc  abandonné la dimension temporelle et regroupé  toutes les
observations comme Sipponen & Muotka (1996) le suggèrent. Nous étions conscients que
cette approche pouvait entraîner une variation considérable d’échantillonnage des
peuplements de poissons. Pourtant, une partie importante de cette variation est tout à fait
naturelle. En effet, selon Karr (1998), les coefficients de variation des échantillonnages des
poissons sont généralement très grands : de 50 à 300%. C’est vrai qu’en utilisant des données
à grande échelle nous risquons de perdre des détails (Angermeier 1995), mais des travaux
sur l'écologie de poissons en utilisant des données présence-absence obtenues à partir des
techniques variées d’échantillonnage et en rassemblant des échelles spatio-temporelles
amples ont été couramment employés (par exemple Hugueny 1989, Rahel & Hubert 1991,
Poff & Allan 1995, Lyons 1996, Matthews 1998, Whichert & Rapport 1998).
Figure 5.1. Stations d’échantillonnage des peuplements de poissons appartenant à la base de
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Nous avons employé deux des principales approches que Fausch et al. (1990) ont identifié
pour détecter et comprendre les effets des actions humaines sur les organisations
aquatiques : l’utilisation des guildes et les analyses multivariées. La combinaison de ces deux
méthodes a été en effet utilisée avec succès par Oberdorff et al. (2001b,c, 2002).
Dans la structure écologique, les espèces sont les membres des guildes, et les guildes à son
tour, des communautés (Minns et al. 1996). Les altérations de l'habitat et de la qualité de
l'eau dus à l’anthropisation induisent des fluctuations d’approvisionnement de nourriture
dans les écosystèmes aquatiques qui sont reflétés dans la composition trophique (Oberdorff
et al. 2002). Par conséquent, la détermination des guildes des poissons est d'importance
primordiale pour évaluer la qualité de l'eau et des écosystèmes aquatiques. En effet, selon
Minns et al. (1996) l’évaluation des réponses aux modifications des habitats devrait
commencer aux niveaux des guildes ou des communautés. Les guildes sont d'intérêt aux
gestionnaires en ce qui concerne l’écologie des communautés et l’écologie du paysage
(Jackson et al. 2001). Par exemple, les poissons benthiques sont considérés des bons
indicateurs de la qualité de l'eau dans les cours d’eau du Maryland (Scott & Hall 1997),
comme les espèces diadromes le sont dans les estuaires et les grands fleuves en Nouvelle-
Zélande (McDowall & Taylor 2000). Plusieurs types de poissons, y compris les carnassiers,
ont un intérêt spécial pour la conservation (Schlosser 1991) et pour la pêche de loisir
(Oberdorff & Hughes 1992). Le nombre total d'espèces est une mesure commune de la
biodiversité. Celle-ci diminue généralement avec la dégradation environnementale,
cependant, dans certaines circonstances (par exemple l’eutrophisation) la productivité accrue
du système peut mener à une augmentation de la richesse spécifique (tableau 5.1).  
Tableau 5.1. Réponse de guildes indicatrices soumis aux dégradations de la qualité de l’eau. Les
symboles signifient : (-) = diminution, (+) = augmentation  de la richesse spécifique. Élaboré à partir de
Karr et al. (1986), Oberdorff & Hughes (1992), Berrebi-dit-Thomas et al. (1998), Hughes et al. (1998),




Nombre total d’espèces - Peut varier selon la composition des espèces.
Origine dans le bassin
Autochtones - La perte des conditions naturelles à cause de
l’anthropisation leur est très défavorable.
Introduites + Fréquemment favorisées par des conditions
d’anthropisation. 
Migrateurs - Influencées négativement surtout par les barrages et
le manque des substrats adéquats pour la ponte.
Régime Trophique
Benthophages omnivores + S’adaptent facilement aux changements des sources
de nourriture.
Benthophages insectivores - Indiquent la qualité du substrat et la productivité des
invertébrés.
Benthophages détritivores - Indiquent la qualité du substrat.
Pélagiques omnivores + S’adaptent facilement aux changements des sources
de nourriture.
Pélagiques insectivores - Indiquent  la productivité des invertébrés.
Pélagiques piscivores - Indiquent  la productivité piscicole.







Sensibles - Espèces très exigeantes pour certains variables, tels
que l’oxygénation et la température.
Tolérantes + Flexibilité très importante pour les conditions
physico-chimiques de l’eau.
Nous avons choisi deux groupes de guildes :
a) Selon leur origine dans le bassin de la Garonne en espèces autochtones, diadromes ou
migratrices, introduites, et marines d’après l'information de Keith (1998) et Keith &
Allardi (2001). 
b) Par leur structure trophique en benthophages, planctophages, omnivores,
insectivores, piscivores ou nectophages, détritivores et herbivores.
Une autre approche est celle de l'indice d'intégrité biotique ou IBI (Karr et al. 1986) mais nous
n’avons pu l’appliquer car les échantillonnages de poissons doivent être effectués
spécialement  pour son calcul, sinon nous risquons d’obtenir des faux résultats (Karr et al.
1986, Hughes et al. 1998). Dans tous les cas, l’IBI emploie explicitement la richesse spécifique,
les taxa indicateurs ou les guildes afin de comprendre des processus écologiques importants,
la structure trophique ou la biologie de la reproduction du peuplement analysé (Karr 1998). 
5.1.2. Analyse locale 
Pour permettre une analyse approfondie dans l’étude des peuplements de poissons dans le
bassin de la Garonne sur différentes échelles spatio-temporelles, nous avons complété nos
travaux de recherche avec des sorties sur le terrain. Ces sorties ont tenu compte d’une échelle
d’étude plus petite et donc plus détaillée et  nous ont aidé à analyser deux cas d’étude sur les
politiques de gestion de la diversité de poissons et de la qualité de l’eau. 
Nous avons effectué le suivi des peuplements de poissons dans deux rivières : la Garonne
sur le tronçon Saint Gaudens-Beauchalot (figure 5.2) et la Neste d’Aure, affluent de la
Garonne, sur le  tronçon Saint Lary-Beyrède (figure 5.3). Les pêches électriques ont été
pratiquées à l’aide d’un groupe électrogène fixe type Héron de la Société "Dream
électronique" avec une tension comprise entre 600 et 900 volts et une intensité de 1 à 2
ampères. Sur chacune des stations, deux passages successifs ont étés effectués à effort de
pêche constant conformément à la méthode de De Lury (Laurent & Lamarque 1974). Les
poissons ont étés pesés à 1 g près et mesurés à un millimètre près en longueur totale. 
La Garonne (tronçon de Saint Gaudens-Beauchalot)  
L’Équipe EA a étudié depuis 1992 les peuplements de poissons à la Garonne dans le tronçon
compris entre Saint Gaudens et Beauchalot afin de suivre les rejets de la papeterie CDRA-
Pyrenécell (figure 5.2). Nous y avons  participé pendant les campagnes de pêche de 2001 et
2002. Le tronçon étudié se trouve dans le piémont des Pyrénées et correspond à une
transition d’un peuplement dominé par des salmoniformes vers un peuplement dominé par
des cypriniformes (Cattanéo et al. 1999, Reyjol et al. 2001, Reyjol 2002). La Garonne a une
largeur moyenne de 50 m, une module de 60 m3s-1 avec des faciès d’écoulement de type
radier et plat et un substrat dominé par des gros galets et graviers fermés (80%), ainsi que
20% des blocs et de dalles (Lim et al. 1985). Dans cette zone le climat est de type pyrénéen,
c’est-à-dire, il présente un enneigement apparaissant à un niveau inférieur ainsi qu’une
relative sécheresse estivale, mais des précipitations abondantes pendant l’hiver (Reyjol 2002).
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La qualité de l’eau est classée par l’Agence de l’eau Adour-Garonne comme de bonne qualité
en amont de la ville de Saint Gaudens (15.000 habitants) et en aval de qualité passable, voire
médiocre. 
Entre Saint Gaudens et Beauchalot, Lim et al. (1985) ont recensé neuf espèces, parmi
lesquelles la truite fario (Salmo trutta fario), le goujon (Gobio gobio), le vairon (Phoxinus
phoxinus), la loche franche (Barbatula barbatula) et la lamproie de Planer (Lampetra planeri) sont
les plus abondantes. Puis, le brochet (Esox lucius), la chevaine (Leuciscus cephalus) le
toxostome (Chondrostoma toxostoma) et le chabot (Cottus gobio) ont été présentes mais en
moindre quantité. Plus récemment, deux autres espèces ont été observées dans le même
secteur par Cattanéo et al. (1999) : le gardon (Rutilus rutilus) et l’ablette (Alburnus alburnus).
Enfin, Reyjol et al. (2001) ont aussi observé le barbeau (Barbus barbus) et ont demontré que la
proportion de truites dans l’ensemble du peuplement est influencée par la température
moyenne de l’eau du mois le plus chaud et le débit moyen annuel.
La Neste d’Aure (tronçon de Saint Lary-Beyrède)
Nous avons participé à quatre campagnes de pêches (juillet 2001, février 2002, juillet 2002,
octobre 2002) dans le cadre du projet de la Cellule "débits réservés" animée par Électricité de
France. Ce projet a eu pour  but de connaître l’état des peuplements de truites dans les
tronçons soumis aux usines hydroélectriques, après que les débits réservés dans les tronçons
court-circuités (TCC)  aient été  relevés de 1/20 à  1/10 du module pour le site de Saint Lary
et de 1/40 à 1/13 pour le site de Beyrède (figure 5.3).
Le Neste d’Aure est un affluent de la rive gauche de la Garonne, avec une longueur
d'environ 65 km. Les principaux tributaires de la Neste d’Aure sont la Neste de Rioumajou et
la Neste de Louron dont les sources sont situées à des  altitudes de plus de 2.500 m. Le
régime hydrologique est de type nival avec un débit maximal en mai et en juin et un étiage
marqué aux mois de septembre et octobre. La qualité de l’eau est considérée comme
excellente dans la Neste d’Aure. Le site de Saint Lary  est un aménagement situé à l’amont
immédiat de la ville de Saint Lary-Soulan. La prise d’eau principale se situe à Eget à une
altitude de 1.035 m. L’eau captée à Eget est turbinée à l’usine de Saint Lary, 5,7 km à l’aval.
Le débit réservé est passé de 0,3 m3s-1 à 0,6 m3s-1 (M/10) à Eget le 22 octobre 1998. La retenue
est un bassin compensateur de quelques dizaines de mètres de longueur. Le barrage est de
type poids voûté d’une hauteur de 2,5 m, tandis que la hauteur de la chute brute est de
193,35 m avec un débit maximum turbinable de 14 m3s-1. Le site témoin (en débit influencé
Figure 5.2. Aire d’étude sur le tronçon Saint Gaudens-Beauchalot sur la Garonne  montrant les
trois stations d’échantillonnage, dont une à l ’amont du rejet de la papeterie CDRA-Pyrénecell
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mais n’étant pas concerné par le changement de débit réservé) est la station Neste de
Couplan (S1) localisée à 3,7 km en amont de la prise d'eau, avec une longueur de 82 m et une
largeur de 4,8 m. Le TCC comprends trois stations : aval d’Eget (S2), 0,9 km en aval de la
prise (118 m de longueur et 7,3 m de largeur), confluence Rioumajou (S3), 2,9 km en aval de
la prise (146 m de longueur et 10,6 m de largeur), et carrière Mir (S4), 4,3 km en aval (124 m
de longueur et 7,7 m de largeur) (GTNCDR 2003).
L’aménagement hydroélectrique de
Beyrède est situé juste à l’aval du
village. La prise d’eau sur la Neste se
situe à Arreau à une altitude de 700 m.
L’eau entonnée à Arreau est turbinée à
l’usine de Beyrède, 5 km à l’aval.
Restituée à la Neste, elle entre ensuite
dans le plan d’eau de Sarrancolin
servant à alimenter le canal de la Neste
(soutien des rivières gersoises). Le
débit réservé est passé de 0,5 m3s-1
(M/40) à 1,5 m3s-1 (M/13) à Arreau le
22 octobre 1998. Des événements
entraînant une forte augmentation du
débit ont eu lieu pendant la période
d’étude. Par exemple, une chasse a été
effectuée en septembre 2001, une
vidange en octobre 2002 et des
ouvertures et fermetures partielles et
rapides de la vanne de fond ont été
effectués de temps en temps pour
maintenir en état de fonctionnement
l’organe de sécurité de l’ouvrage. En
plus, une crue importante a eu lieu en
juillet 2001 (120 m3s-1 en débit moyen
journalier). La retenue est très petite
(30.000 m3) mais propice la
sédimentation du sable et des graviers.
Le barrage est de type déversant d’une
hauteur de 5,9 m, tandis que la
hauteur de la chute brute est de 58,10
m avec un débit maximum turbinable
de 25 m3s-1. La longueur totale du TCC
est de 5 km avec une largeur moyenne
de 13 m et une pente moyenne
inférieur ou égale à 1,2%. Le site de
référence (débit naturel) est la station Grézian (S5) localisée à 4,5 km en amont de la prise
d’eau, avec une longueur de 184 m et une largeur de 15,1 m. Le TCC comprends trois
stations : aval Arreau (S6), 0,5 km en aval de la prise (158 m de longueur et 12,6 m de
largeur), confluence Ardengost (S7), 2,5 en aval ( 149 m de longueur et 14,8 m de largeur), et
Escalère (S8) à 3,8 km en aval de la prise d’eau (195 m de longueur et 11,1 m de largeur)
(GTNCDR 2003).
Figure 5.3. Aire d’étude dans le secteur Saint Lary-
Beyrède sur la Neste d’Aure en montrant les huit
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Les peuplements de poissons se composent presque exclusivement de truite fario, Salmo
trutta fario, sur la Neste d’Aure (Baran et al. 1993a), cependant, le chabot, Cottus gobio, a été
observé dans des tronçons à débit naturel (Crespin & Usseglio-Polatera 2002, GTNCDR
2003).  Ces deux espèces sont étroitement liées à une qualité élevée de l'eau et de l’habitat
(Baran et al. 1993a). Ainsi, l'abondance de truites de plus de 180 mm (longueur totale) est
influencée par la profondeur moyenne, la vitesse moyenne du fond et le nombre de refugia
dans la Neste de Louron (Baran et al. 1993b) et au gradient, à la largeur de la rivière et à la
présence des chausées et des barrages pour l’ensemble de la population dans la Neste d’Aure
(Baran et autres 1993a). Ces obstacles diminuent les migrations des truites le long de la
rivière, ce qui peut les conduire à passer la totalité de leur cycle de vie dans un endroit limité
(Baran et al. 1993a). Dans la Neste d’Oueil, la diminution des abondances d'adultes sont le
résultat des détériorations occasionnelles de la capacité de charge de l'habitat physique et
donc de la population elle même (Gouraud et al. 1999, 2001). En effet, l'habitat a une
influence importante sur les interactions truite-proie (c.-à-d. invertébrés benthiques) (Crespin
& Usseglio-Polatera 2002), pourtant, l’abondance et la diversité des invertébrés sembleraient
peu corrélées avec la biomasse ou la densité des truites dans la Neste d’ Aure (Baran et al.
1993a).
5.2. Analyses statistiques 
5.2.1. Echelle globale
Lyons (1996) a précisé qu’une façon appropriée d’identifier des patrons de composition et de
distribution de peuplements de poissons, ainsi que la nature des gradients
environnementaux qui causent, ou expliquent au moins, ces patrons est l’analyse
multivariée. Angermeier & Winston (1998) ajoutent que la compréhension de l'organisation
des communautés complexes exige des approches analytiques multiples, y compris des
comparaisons des influences locales et régionales, et l'étude expérimentale des mécanismes
spécifiques. Par conséquent, nous avons appliqué des méthodes multivariées pour étudier
les peuplements de poissons : l’analyse factorielle, la classification hiérarchique, la régression
multiple et les réseaux de neurones artificiels.
L’analyse factorielle
L'analyse factorielle est une méthode multivariée qui vise à expliquer des rapports parmi
plusieurs variables corrélées et difficiles à interpréter avec des facteurs relativement
indépendants mais conceptuellement peu significatifs. Ces facteurs, une fois produits sont
fréquemment employés en tant que variables dépendantes ou indépendantes en
combinaison avec d'autres méthodes, telles que la régression ou l'analyse discriminante
(Kleinbaum & Kupper 1978). Cette analyse s’approche beaucoup de la méthode des
composantes principales mais la différence fondamentale est que les composantes
principales n'impliquent aucun modèle mathématique, tandis que l'analyse factorielle est
une méthode plus avancée qui en emploie un en le choisissant par des procédures
probabilistiques telles que le maximum de vraisemblance (Everitt & Dunn 1991).
Manly (1995) explique qu’une analyse factorielle doit être effectuée en trois étapes.
Premièrement, le poids de chaque  facteur ("factor loading") est déterminé à partir d'une
matrice de corrélation. Puisqu’il y a un nombre infini de solutions pour le modèle d'analyse
factorielle, une rotation des facteurs est faite, ce qui constitue  la deuxième étape. La méthode
la plus commune est la rotation orthogonale "varimax" avec normalisation des poids des
facteurs. Ainsi les facteurs provisionnels sont transformés afin de trouver des nouveaux
facteurs plus faciles à interpréter. La dernière étape exige le calcul des "scores" de facteurs.
En général, le nombre de facteurs dépend du critère de l'analyste mais la règle la plus
générale est de retenir  les facteurs avec une valeur propre ("eigenvalue") égale ou plus
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élevée que l'unité. Les facteurs deviennent alors de nouvelles variables indépendantes plus
faciles à interpréter car chacune contient des variables avec des variances similaires.
Classification hiérarchique
Le principe de la classification hiérarchique consiste à créer une partition obtenue en
agrégeant deux à deux des éléments les plus proches dans un ensemble d’observations. La
méthode fournit une hiérarchie de partitions se présentant sous la forme d’arbres ou
dendrogrammes. L’intérêt des dendrogrammes est qu’ils peuvent donner une idée du
nombre de classes existant effectivement dans la population d’étude (Lebart et al. 1995).
Nous supposons au départ que l’ensemble des individus à classer est muni d’une distance ou
dissimilarité. Nous construisons alors une matrice de distances entre tous les individus. En
suite il faut définir une stratégie de regroupements des éléments, en fixant des règles de
calcul des distances entre groupements disjoints d’individus, appelées critères d’agrégation.
Par exemple, si x, y, z sont trois objets, et si les objets x et y sont regroupés en un seul élément
noté h, on peut définir la distance de ce groupement à z par la plus petite distance des divers
éléments de h à z :
d(h,z) = Min {d(x,z), d(y,z)}
Cette distance s’appelle le saut minimal (single linkage) et constitue, en effet, un critère
d’agrégation. Nous pouvons définir également la distance du saut maximal (complete linkage)
en prenant la plus grande distance des divers élements de h à z :
d(h,z) = Max {d(x,z), d(y,z)}
Une autre règle simple et fréquemment employée est celle de la distance moyenne (average
linkage) ; pour deux objets x et y regroupés en h :
Ces techniques de classification ont l’avantage de conduire à des calculs simples et possèdent
des propriétés mathématiques intéressantes. Pourtant, dans certains cas, les résultats
peuvent être contestables, en particulier le saut minimal, qui a le défaut de produire des
"effets de chaîne"(Lebart et al. 1995). Par conséquent, des techniques d’agrégation selon la
variance, telles que la méthode de Ward, ont été développées pour optimiser, à chaque étape,
la partition obtenue par agrégation de deux éléments. Ward a proposé qu’à chaque étape de
l'analyse, la perte d'information qui résulte du groupement des objets pourrait être mesurée
par la somme totale des déviations carrées des chaque objet (Everitt & Dunn 1991).
Analyse de régression 
L'analyse de régression multiple est une prolongation des régressions à une variable
indépendante vers une situation où plusieurs variables indépendantes sont impliquées.
C'est une analyse plus compliquée puisqu'il sera plus difficile de déterminer le meilleur
modèle, et en outre,  nous ne pouvons pas visualiser les modèles résultants (Kleinbaum &
Kupper 1978). 
Il est important d'être prudent par rapport aux résultats des régressions parce qu'une
corrélation élevée entre des variables ne montre pas nécessairement que ces dernières
représentent les vraies causes de la variable dépendante (Olden & Jackson 2000b). Bien que
la causalité ne soit pas toujours impliquée dans une analyse de régression, une interprétation
significative du rapport entre les variables peut être tout de même établie sous un contexte
{d(x,z) +  d(y,z)}
d(h,z) =
2
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statistique. Ce sont des techniques statistiques, telles que l'utilisation des intervalles de
confiance et les preuves d’hypothèses qui permettent de dire si les variables indépendantes
sont liées à la variable dépendante. Néanmoins,  de telles procédures statistiques ne peuvent
parfois pas conclure s’il existe un rapport causal entre variables (Kleinbaum & Kupper 1978).
La combinaison de l'analyse factorielle et de la régression multiple, en employant les facteurs
résultants en tant que variables indépendantes dans l'analyse de régression est une méthode
utile pour traiter des problèmes tels que la multicollinearité (c.-à-d. des variables
indépendantes très corrélées) et le surdimensionnement (trop de variables indépendantes).
Par exemple, Oberdorff et al. (1998) ont appliqué cette procédure pour étudier la saturation
des communautés de poissons dans des cours d’eau au nord de la France et Ecklöv et al.
(1999) l’ont appliquée pour analyser la relation entre la qualité de l'eau et les populations de
truites en Suède. 
Réseaux de neurones artificiels
Les méthodes multi variées décrites ci-dessus impliquent que la relation entre les variables
(causales ou non) est de type linéaire. Cependant, la plupart des processus écologiques ne
sont pas linéaires (Lek et al. 1996, 2000). C'est une bonne raison pour appliquer des modèles
non linéaires multivariés tels que les réseaux de neurones artificiels puisqu'ils ont démontré
leur utilité dans des domaines divers liés à l’environnement : prise de décision, identification
des modèles, apprentissage, classification, généralisation, abstraction, et interprétation des
données manquantes ou confuses (Lek et al. 1996, Lein 1997, Lek et al. 2000, Olden & Jackson
2002a,b). Des estimations des abondances ou de la présence de poissons ont été faites par des
réseaux de neurones artificiels pour des systèmes lotiques (Baran et al. 1996, Lek et al. 1996,
Mastrorillo et al. 1997, 1998, Guégan et al. 1998, Brosse et al. 2001b) et lentiques (Brosse et al.
1999a,b,c, Laë et al. 1999, Olden & Jackson 2002b). 
Il y a plusieurs types des réseaux de neurones artificiels mais les plus fréquents en écologie
sont de deux types : supervisés et non supervisés. Un exemple de réseau de neurones
artificiels supervisé est le réseau de rétro-propagation ("back-propagation network" —BPN),
tandis qu'un réseau non supervisé est mis en œuvre dans  le cas de la carte auto organisatrice
de Kohonen ("Kohonen’s self organising map" —SOM).
Le réseau de rétro-propagation (BPN)
Une structure typique de BPN se
compose de trois couches de
neurones où l'information procède à
partir de la couche d'entrée vers la
couche de sortie (figure 5.4). Le flux
de l'information est représenté par
des poids changeants et un poids
constant additionnel de valeur égal à
l’unité et agissant en tant que biais.
Nous pouvons faire "apprendre" un
réseau de neurones à exécuter une
fonction particulière en ajustant les
valeurs des poids entre les éléments.
Cette fonction s'appelle la fonction de
transfert et est généralement de type
sigmoïde. Les réseaux de neurones
sont ajustés de sorte qu'une entrée
Figure 5.4. Représentation simplifiée d’un réseau de
rétro-propagation (BPN) de trois couches des neurones. La
première contient les variables explicatives (Vi), les
neurones de la deuxième couche ont une fonction de
réponse qui va donner un résultat (R) dans la couche de
sortie. Ce résultat sera comparé avec les données
observées pour ensuite obtenir la meilleur estimation
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particulière mène à un résultat spécifique. Le réseau est ajusté en comparant les estimations
et les observations jusqu'à obtenir le cible désirée. Les réseaux de neurones artificiels peuvent
traiter des données groupées ("batch training") en utilisant des vecteurs contenant des
observations multiples. En ce cas, un apprentissage dit adaptatif change les poids et les biais
du réseau après la présentation de chaque vecteur individuel d'entrée. Chaque calcul des
poids s'appelle une "époque" ou itération. Des époques sont répétées jusqu'à que l'erreur de
généralisation ait atteint un minimum global ("early-stopping"). Ceci est fait pour éviter un
"overfitting" du réseau, c’est-à-dire, pour arrêter les estimations avant qu’elles ne surestiment
les valeurs des paramètres (Saila 1996, Lein 1997, Lek et al. 1996, 2000).
La carte auto organisatrice de Kohonen (SOM)
Nous avons appliqué une carte auto organisatrice de Kohonen (SOM) qui est une technique
de classification non linéaire capable de montrer des patrons simplifiés à partir des bases de
données complexes en identifiant des groupes semblables (Kohonen 2001). Cette méthode a
déjà prouvé son efficacité dans l'analyse écologique avec l'avantage de représenter
visuellement des relations non linéaires (Lek et al. 2000). D'autres méthodes conventionnelles
ne peuvent pas traiter si facilement des données extrêmes ou des espèces rares (c.-à-d. peu
fréquentes), très souvent contenues dans des bases de données écologiques (Brosse et al.
2001a, Giraudel & Lek 2001). Le SOM se compose habituellement de deux couches de
neurones. La couche d'entrée est en fait, la matrice de présence-absence des espèces étant
directement reliée à une couche bidimensionnelle de sortie dite carte de Kohonen et qui est
composée par des neurones artificiels de sortie ou "nodes" (figure 5.5). Le SOM estime les
intensités de connexion (c.-à-d. les poids) entre les couches d'entrée et de sortie en utilisant
un procédé concurrentiel non supervisé, décrit par Kohonen (2001). Ce procédé recherche
itérativement des similarités parmi les données observées et les représente dans la carte de
sortie. Le SOM peut "apprendre" en utilisant un nombre différent des neurones de sortie
pour trouver une taille appropriée, facile à interpréter et avec une erreur faible d’
"apprentissage". Enfin, le SOM produit une matrice de sortie avec les valeurs finales des
poids, où les neurones de sortie se trouvent en lignes et les espèces en colonnes (figure 5.5).
Malgré leur bonne performance pour modéliser des peuplements de poissons (Olden &
Jackson 2002a), les réseaux de neurones artificiels présentent quelques inconvénients. Tout
d’abord,  ils ont besoin de grandes bases de données pour obtenir de prévisions fiables.
Ensuite, une base de données indépendante  destinée à  valider les modèles s’avère
Figure 5.5. Représentation simplifiée de la carte auto-organisatrice (SOM). La matrice ou couche
d’entrée contient les données de présence-absence (c.-à-d. xij) pour chaque observation (c.-à-d. station
d’échantillonnage, sj). Une fois que le SOM a trouvé les poids de connexion (c.-à-d. pij) en trouvant le
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inévitable. Ces deux  conditions  sont très difficiles  à remplir dans le domaine de l’écologie.
Enfin, le grand nombre de paramètres à estimer peut rendre les réseaux de neurones
artificiels  très instables. Le fait qu’il s’agisse d’une méthode relativement nouvelle appliquée
au travail écologique signifie que les développements pour les améliorer ont lieu
simultanément (par exemple Özesmi & Özesmi 1999, Olden & Jackson 2002b, Gevrey et al.
2003, Park et al. 2003). Tout comme les  autres modèles, les réseaux de neurones artificiels ne
sont pas  actuellement toujours capables de prévoir toujours les réponses des peuplements
de poissons à l’anthropisation. Donc, des efforts de modélisation doivent être poursuivis.
5.2.2. Echelle locale
Nous appliquons deux modèles que nous avons considéré adéquats pour, d’une part,
l’analyse à l’échelle locale et d’autre part, l’analyse du stress de peuplements par l’indice de
comparaison abondance-biomasse (ABC) et pour estimer une limite de conservation par la
relation stock-recrutement.
L’indice de comparaison abondance-biomasse (ABC)
L'indice de comparaison abondance-biomasse (ABC) a été appliqué pour analyser les
communautés d’ invertébrés benthiques (Warwick 1986, Meire & Dereu 1990) et de poissons
de rivières (Coeck et al. 1993, Penczak & Kruk 1999) dans des milieux perturbés. Warwick
(1986) a proposé un premier modèle conceptuel en utilisant des courbes dites de
"dominance-k" pour la biomasse et l’abondance sous trois scénarios : sans pollution,
pollution modérée et pollution forte. Ces trois scénarios sont montrés dans la figure  5.6.
Meire & Dereu (1990) ont proposé d’utiliser  l'index ABC comme facteur plus général
agissant sur les populations naturelles. En effet, bien que la pollution soit un facteur de stress
évident, les communautés aquatiques "souffrent" également des perturbations naturelles,
telles que des sécheresses et des crues. L'index ABC est basé sur la théorie écologique qu’une
communauté libre de stress se trouve proche de l'équilibre naturel. Dans ces circonstances, la
biomasse est dominée par peu de grandes espèces, chacune représentée par peu d'individus.
Par contre, des espèces de plus petites tailles sont plus abondantes. Sous conditions de stress
modéré, les grandes espèces dominantes et compétitives sont éliminées et l'inégalité en
termes de taille entre les dominants en abondance et les dominants en biomasse est réduite.
Si le stress devient plus important, les communautés deviennent de plus en plus dominées
numériquement par les petites  espèces (Warwick 1986). 
Les courbes de dominance-k de la figure 5.6 sont obtenues en organisant les espèces par
ordre d'importance sur l'axe des abscisses et en montrant le pourcentage cumulatif de
Figure 5.6. Courbes de dominance-k de Warwick (1986) pour l’abondance et
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chaque espèce sur l’ensemble des abondances et biomasses  (i.e. dominance en pourcentage).
L’aire entre la courbe d'abondance cumulative et la courbe de biomasse cumulative pourrait
être employée comme un indice mais son calcul deviendrait difficile car le nombre d'espèces
peut être différent dans chaque cas. Pour éviter cette complication, Meire & Dereu (1990) ont
proposé de faire la moyenne de la différence entre les deux variables en obtenant ainsi
l’indice ABC :
où Bi est la dominance en pourcentage de l'espèce i (c.-à-d. la biomasse rangée en ordre
décroissant) et Ai est la dominance en pourcentage de l'espèce i (c.-à-d. l’abondance rangée
en ordre décroissant) et N est le nombre total d'espèces. Les valeurs de l'indice sont négatives
en conditions fortement soumises au stress, près de zéro dans des situations modérément
stressantes, et positives où il n’y a pas de stress.  En ce qui concerne les poissons, une valeur
de –13,69 a été trouvée dans un site fortement pollué, tandis qu'un site non pollué a eu 9,74
dans une rivière belge (Coeck et al. 1993). Dans le cas d’un cours d’eau surpêché en Pologne
l’indice a présenté une valeur de -13,23 (Penczak & Kruk 1999).
La relation stock-recrutement
La détection et la modélisation des relations pour quantifier la densité-dependance sont une
tâche essentielle de la gestion des pêches (McCallum 2000). La relation stock-recrutement est
utilisée pour considérer comment le nombre d’individus dans une population est régulé
(Crisp 2000, Milner et al. 2003, Potter et al. 2003). Comprendre les variations du recrutement
est important pour améliorer la gestion de la pêche (Hilborn & Walters 1992, Myers 2001,
Mitro et al. 2003).
La courbe stock-recrutement a été intensivement employée pour analyser des populations de
salmonidés (Hilborn & Walters 1992, Elliott 1996, Rivot et al. 2001) si bien qu’ il y a de la
controverse sur sa forme précise (Crisp 2000). Cette relation indique que, à densités faibles
du stock, le recrutement est le plus souvent  proportionnel à la taille de la population des
reproducteurs (Myers 2001, Milner et al. 2003). Il ne faut pas confondre la densité-
indépendance avec une forte variabilité (Hilborn & Walters 1992). McCallum (2000) précise
qu’une telle variation n'est pas simplement bruit ou une erreur obscurcissant une vraie
relation ;  c'est une partie essentielle de la relation stock-recrutement qui doit être mesurée et
prise en considération mais sans l’éliminer. À mesure que la taille de la population des
adultes augmente, le nombre de recrues peut diminuer en dépit du nombre croissant des
reproducteurs (Crisp 2000). En effet, toute population est limitée par les ressources
disponibles. Une telle relation s'appelle compensatoire, signifiant que la courbe stock-
recrutement devient aplatie à des tailles du stock plus élevées (Hilborn & Walters 1992). La
compensation se produit par suite des processus densité-dépendants négatifs tels que la
concurrence pour la nourriture et l'espace qui réduit la chance de  survie moyenne des
individus à mesure que la population augmente (Hilborn & Walters 1992, Potter et al. 2003).
Parfois, à des densités plus élevées du stock, le nombre de recrues diminue, ce qui est appelé
une surcompensation. Les hypothèses pour l'expliquer sont : (i) cannibalisme ou
transmission des maladies dans laquelle un stock très important amène  une survie
extrêmement faible des œufs, (ii) limitation de l'oxygène, où la densité trop importante
d’œufs résulte en une baisse d’oxygène pour tous les œufs, (iii) par enchevauchement des
frayères quand la densité des adultes est trop importante et (iv) croissance densité-
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Il y a deux modèles principaux qui expliquent la relation stock-recrutement : le modèle de
Beverton et Holt et le modèle de Ricker (Hilborn & Walters 1992, McCallum 2000). Le modèle
de Beverton de Holt utilise l'équation :
où R est le recrutement, S est le stock des géniteurs, a est le nombre maximum des recrues
produits, et b est le stock nécessaire pour produire (en moyenne) le recrutement égal à a/2.
Sa propriété fondamentale est que le recrutement augmente constamment vers une
asymptote à mesure que le stock augmente (figure 5.7a). 
Il faut tenir en compte qu’il s’agit d’une relation moyenne. La relation stock-recrutement de
Beverton et Holt est fondée sur l'hypothèse que la concurrence entre juvéniles conduit à un
taux de mortalité qui dépend linéairement du nombre de poissons vivants dans la cohorte à
tout moment. Ainsi au moment où la cohorte est plus grande, les individus disparaissent
plus rapidement. La courbe représente une grande variété de phénomènes biologiques, y
compris la concurrence pour la nourriture ou l'espace (Hilborn & Walters 1992, Crisp 2000).
À la différence de la courbe de Beverton de Holt, la courbe de Ricker présente une baisse
dans le recrutement à des tailles de stock plus élevées (figure 5.7b). Le modèle de Ricker est :
où R est le recrutement, S est la  biomasse du stock de géniteurs, a est un indice d’ abondance
des recrues par géniteur  lorsque le stock de géniteurs est faible ; b décrit la rapidité à la
quelle la courbe baisse à mesure que S augmente. L’ hypothèse biologique derrière le modèle
de Ricker est que la mortalité des œufs et des juvéniles est proportionnelle à la taille initiale
de la cohorte qu’ils constituent, autrement dit, que la mortalité est principalement
dépendante du stock de géniteurs (Hilborn & Walters 1992). Le modèle de Ricker a été
privilégié par les biologistes car il facilite l’estimation des points de référence pour la gestion





























Figure 5.7. Courbes de Beverton et Holt (a) et Ricker (b) pour la relation stock-recrutement
avec des valeurs différentes des paramètres (Hilborn & Walters 1992).
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5.2.3. Estimation des paramètres
Selon Hilborn & Walters (1992) le mode d’emploi d'un modèle utile implique deux étapes :
premièrement choisir un modèle qui semblerait le plus approprié au problème en question et
deuxièmement choisir des paramètres appropriés pour ce modèle. Un paramètre est défini
comme une caractéristique quantitative constante par rapport aux variables associées
(Hilborn & Walters 1992). La variation implicite dans toutes les données biologiques signifie
qu'aucun paramètre dans un modèle quelconque ne peut être mesuré directement
(McCallum 2000). L'estimation des paramètres implique la recherche des valeurs qui
fournissent le meilleur ajustement entre le modèle et les données observées. Ces estimations
peuvent être faites par la méthode de moindres carrés, du maximum de vraisemblance ou
par des processus aléatoires, tel que le "jacknife" (Hilborn & Walters 1992, Hilborn & Mangel
1997, Manly 1997, McCallum 2000, Martinez & Martinez 2003). 
La méthode des moindres carrés
La méthode des moindres carrés est l’une des méthodes les plus communes pour estimer les
paramètres des modèles  (Hilborn & Mangel 1997). Elle a l’avantage d'être simple parce que
nous n'avons pas besoin d’ admettre une forme prédéfinie de la distribution des erreurs. Le
principe consiste à réduire au minimum la somme des carrés des différences obtenues entre
données observées et les données estimées. Cet atout a aussi un inconvénient : un carré
augmente très vite de sorte qu'un écart  deux fois plus grand contribue quatre fois plus  à la
somme des carrés (Hilborn & Walters 1992, Hilborn & Mangel 1997). 
La méthode du maximum de vraisemblance 
Contrairement à la somme de carrés, la méthode du maximum de vraisemblance admet une
distribution prédéfinie des erreurs dans le modèle. L'idée fondamentale est de trouver des
valeurs des paramètres pour lesquels les données observées sont les plus convenables.
D’ailleurs, la vraisemblance est la probabilité relative d'une observation d'une variable et
constitue la base de l'analyse bayésienne (Walters & Ludwig 1994). Le maximum de
vraisemblance est souvent représenté en forme des profils de probabilité qui aident à
interpréter et à évaluer des intervalles de confiance pour les modèles que nous employons
(Hilborn & Walters 1992, Hilborn & Mangel 1997, McCallum 2000). 
Toutes ces méthodes peuvent être complétées avec la transformation en logarithmes des
variables et  les  méthodes d'optimisation, telles que la méthode de Newton, afin de trouver
le meilleur ajustement à notre modèle. Une explication détaillée est donnée par Hilborn &
Mangel (1997) et McCallum (2000). Un autre complément à ces méthodes sont les processus
aléatoires, comme le "jacknife" évoqués ci-dessous.
Le "jacknife" 
Le "jacknife" est une type de processus aléatoire qui indiquent si un certain modèle ou valeur
est produit du hasard ou non (Manly 1997, Martinez & Martinez 2003). Le "jacknife", nommé
parfois "leave-one-out method" (Kohavi 1995), consiste à considérer chaque observation
comme une pièce unique d’information, en répétant l'estimation n-1 fois. En d'autres termes,
le "jacknife" recalcule à plusieurs reprises les paramètres mais en éliminant une observation à
chaque fois. Puis, la variabilité des n-1 estimations du paramètre est alors examinée (Manly
1997). L’idée est que, si le paramètre peut être estimé avec précision, sa valeur ne devrait pas
changer si l’on enlève une observation particulière, tandis que, si sa valeur change
nettement, ceci indique que le paramètre ne peut pas être estimé avec précision (McCallum
2000).
Partie III
Caractérisation et facteurs qui
influencent les peuplements de
poissons à l’échelle globale du
bassin de la Garonne
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Chapitre 6
Patrons de diversité de poissons dans le profil longitudinal des
rivières
6.1. Introduction
Les communautés de poissons de rivière sont structurées selon des patrons non-aléatoires le
long d'un profil longitudinal (Jackson et al. 2001). Les communautés situées aux deux
extrémités des cours d'eau ont été décrites par Schlosser (1982) pour des cours d’eau de
montagne et plus tard par Oberdorff et al. (1993) et  Lyons (1996) pour les cours d’eau plus
importantes. Les communautés peuplant des cours d’eaux en tête de bassin ont une faible
richesse spécifique et leur structure est en grande partie définie par des facteurs abiotiques
(Schlosser 1987, Magãlhaes et al. 2002). En revanche, les communautés en aval sont plus
riches en espèces, vivent dans des conditions environnementales plus stables et leur
structure est déterminé fortement par des interactions biotiques (Matthews 1998). Entre les
deux communautés il y a une addition et un replacement d’espèces tout le long du profil
longitudinal (Vannote et al. 1980). Ceci résulte par une augmentation graduelle de la richesse
spécifique de la source vers la confluence (Matthews 1998). La richesse spécifique maximale
des poissons se trouve plutôt près de l’interface terre-mer (Wootton 1991). Une exception a
été signalée par Oberdoff et al. (1993) qui ont trouvé une richesse spécifique diminuant vers
l’aval sur la Seine, mais ceci n’est pas représentatif des rivières en Europe.
Le long d'un profil longitudinal des rivières a été décrit comme un continuum sans étapes
définies (Vannote et al. 1980), pourtant, des transitions entre zones écologiques ont été
observées (Matthews 1986, Naiman et al. 1988, Rahel & Hubert 1991). Une zonation
longitudinale des peuplements de poissons semble se produire dès qu’il a des changements
brusques d'altitude (Matthews 1998). Dans le cas des rivières de l’Europe de l’Ouest, Huet
(1959) a retenu quatre zones nommées d’après les espèces les plus importantes : la zone à
truite (Salmo trutta fario), à ombre (Thymallus thymallus), à barbeau (Barbus barbus) et à brème
(Abramis brama). Selon Rahel & Hubert (1991) les zones à ombre et à barbeau pourraient en
effet, représenter une transition entre les zones à truite et à brème. 
Des question se posent donc : si la zone à ombre n’existe pas sur la Garonne, est-ce que celle-
ci présente plutôt un patron en forme de continuum ? Quelle est la répartition longitudinale
des peuplements de poissons ? Comment se présente la transition entre les peuplements en
l’amont et en l’aval ? Quelle serait sa signification écologique ? Répondre à ces questions est
l’objet de ce chapitre car l’ombre n’est pas une espèce autochtone dans le bassin de la
Garonne. Nous allons donc approfondir les analyses pour mieux comprendre ces profils
longitudinaux en utilisant une carte auto-organisatrice de Kohonen (cf. chapitre 5).
6.2. Nested patterns of diversity revealed for fish assemblages in rivers of SW France*
6.2.1. Introduction
The first studies concerning lotic fish communities were carried out in the 19th century
leading to two main contemporary approaches which explain the longitudinal distribution of
fish assemblages in rivers. On the one hand, Huet (1959) proposed a longitudinal zonation of
western European rivers, consisting of four zones according to their most important species:
brown trout, Salmo trutta L., grayling, Thymallus thymallus (L.), barbel, Barbus barbus (L.), and
bream, Abramis brama (L.). On the other hand, the river continuum concept (Vannote et al.
1980) featured fish communities as changing gradually along a longitudinal profile towards
                                                
* Tiré de: Aguilar Ibarra et al. Ecology of Freshwater Fish (submitted).
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downstream without defined boundaries –see Matthews (1998) for a thoroughly review of
both approaches. 
Longitudinal zonation has been observed in areas characterised by steep altitudinal changes
(Rahel & Hubert 1991, Przybylski 1993) in western Europe, southern Asia, and western
North America (Matthews 1998). In contrast, gradual continua are more likely to occur in
plains, in generally warm-water streams, without abrupt thermal or geological transitions or
in small and climatically limited areas (Matthews 1998), fitting thus the river continuum
concept (Vannote et al. 1980). This gradual change implies a shift from a well defined
upstream community to a different community in downstream reaches considering either
small streams (Schlosser 1982, 1987) or large rivers (Zalewski et al. 1990, Oberdorff et al.
1993, Matthews 1998, Ostrand & Wilde 2002). Debate on whether zonation or river continua
are the main patterns in rivers remains because discontinuities, like faunal breaks or
transitions between ecological patches, have been observed elsewhere (Ward & Standford
1983, Naiman et al. 1988, Rahel & Hubert 1991, Matthews 1998, Reyjol et al. 2001). As
suggested by Naiman et al. (1988) and Rahel & Hubert (1991) both zonation and river
continuum may be complementary processes that become evident at different spatial scales. 
In this paper we present an analysis of fish assemblages distribution in the Garonne basin,
SW France. The interest on this area comes from the fact that it does not fit the classical river
zonation of Huet (1959) for western European rivers, as T. thymallus is not a native species.
However, in spite of the need of studying large-scale factors of fish assemblages patterns and
processes (Magalhães et al. 2002), few attempts have been directed to understanding the
whole Garonne network (but see Mastrorillo et al.
1998a). Thus, this paper aims to describe fish
assemblages diversity on a large spatial scale in
the Garonne basin, as an exploration of spatial
patterns.
6.2.2. Area of study
The Garonne basin is one of the largest basins in
Europe comprising 56,536 km² of catchment area
in the south west of France (figure 6.1). The main
channel, the Garonne river, runs over 580 km
from the Pyrennean mountains to the Gironde
estuary in the Atlantic coast. Its tributaries have
their sources in the Massif Central plateau and
the Pyrenées range. Due to biogeographical
reasons, fish fauna in the Garonne basin is poorer
than in adjacent basins and is characterised by the
absence of T. thymallus (Keith & Allardi 2001),
which is a key species of Huet’s zonation. Use of
the land in the catchment area serves chiefly for
agricultural purposes, however, urban areas have
notably increased during the last decades.
Although the Garonne basin is considered as one
of the least impacted by flow regulation in
Europe and one of the least polluted (Etanchu &
Probst 1988), it has suffered from intensive
damming during the second half of the 20th
century (Steiger et al. 1998) and the quantity of
Figure 6.1. Map of France showing the
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applied fertilizer has dramatically increased in the past few years (Semhi et al. 2000), leading
to several concerns on fish conservation, most notably on diadromous and native species
(Keith 2000).
6.2.3. Materials and methods
Data were obtained from the fish database of the Aquatic Environment Team, School of
Agronomy at Toulouse (ENSAT) and from the French Fisheries Council (CSP), collected
between 1986 and 1996, although not sampled at regular intervals. We only considered
presence-absence data from a subset that we considered reliable and providing a good
representation of fish fauna in this area, according to both our field experience and the
information given by fish atlases (Bruslé & Quignard 2001; Keith & Allardi  2001). The
resulting data set contained 109 sampling sites spread over the whole Garonne basin (figure
6.2). With respect to fish inventories, 40 species belonging to 13 orders and 16 families, being
Cyprinidae the better represented with 17 species, followed by Salmonidae (4) and Percidae
(3). Data were arranged in a 40x109 presence-absence matrix –i.e., species in rows and
sampling sites in columns. 
We applied an artificial neural network, the Kohonen self-organising map (SOM), which is a
non-linear clustering technique capable of displaying patterns and clusters from complex
data sets (Kohonen 2001). We chose this method because it has proved effective in
characterising distribution patterns in ecological analysis with the advantage of representing
non-linear relationships (Lek et al. 2000). Other conventional methods cannot handle
common problems in ecological data sets such as outliers and species with low occurrence
(i.e., rare species) (Brosse et al. 2001a, Giraudel & Lek 2001). Furthermore, we reckon rare
species as important to accurately describe beta diversity, playing an important role in the
fish assemblage structure (Przybylski 1993), and in the determination of their biological
integrity (Cao et al. 1998). 
The  SOM consisted of two layers of nodes, with the input layer directly connected by weight
vectors to a two-dimensional output layer (figure 6.2). Modelling was carried out using the
SOM Toolbox© (Alhoniemi et al. 2000) for Matlab© in a PC platform, and required five steps.
(i) The input layer, which may be interpreted as a surrogate of the gamma diversity of the
basin (i.e., regional species pool) was fed with the presence-absence matrix. (ii) The SOM
calculated the connection intensities (i.e., weights) between input and output layers using an
unsupervised competitive learning procedure (Kohonen 2001) which iteratively looks for
clusters in the data, based on their species composition. The connection intensity of the SOM
can be considered as the probability of occurrence of a species at a group of sites, and can be
displayed on the SOM as shades of grey (Lek et al. 2000). (iii) These sites were clustered in
each node according to their similarities in species composition, resulting in an output
matrix, with output nodes in columns and species in rows (figure 6.2). The differences
between nodes thus represent the beta diversity of the basin. A preliminary study (Ibarra &
Park, unpublished results), showed that a 12-node SOM with a low training error (i.e., the
difference between actual and predicted values = 0.015) allowed an easier ecological
interpretation of beta diversity. (iv) We looked at changes in beta diversity by performing a
cluster analysis (Ward’s Method with Chebychev distance metric) with the output matrix
(12x40, nodes x species) estimated by the SOM (Park et al. 2003). (v) The clustered groups
were displayed in geographical maps to view the spatial distribution of fish assemblages. 
6.2.4. Results
Sampling sites were classified by the SOM according to their species composition in the 12
output nodes, so that each node included sites with similar fish fauna. This similarity
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brought about a counter-clockwise arrangement of nodes within the SOM showing a
longitudinal gradient, which becomes evident when looking at the SOM and its geographical
correspondence of some of the most common species in the basin (i.e., probability of
occurrence > 0.50), and of two ‘rare’ species –Cottus gobio L. and Alosa alosa (L.) (figure 6.3). 
The connection weights matrix (i.e., output matrix) of each species (i.e., probability of
presence) was applied to a cluster analysis (figure 6.4). Choosing the number of groups of
clusters in a dendrogram is commonly done by the analyst by looking at the largest linkage
distances (Everitt & Dunn 1991). Therefore, we chose to cut our dendrogram at two different
distances. At a linkage distance of ca. 0.5, four groups are identified: one comprised the sites
at the highest altitudes (N5, N6, N9, N10), the second included those broadly corresponding
to the upper piedmont (N1, N2), the third the lower piedmont (N3, N4, N7) and the fourth
the plains (N8, N11, N12). At a linkage distance of ca. 1.0, these clusters merge forming two
groups, one corresponding to sites located upstream (i.e., the top half of the SOM), and
another downstream (i.e., the bottom half of the SOM). Table 6.1 shows the most occurrent
species (i.e. probability of occurrence > 0.50) in each SOM node.
In addition, both distance to the source and species richness showed a highly significant
positive relationship (r²=0.71, p<0.01) and a gradual increment along the river profile (figure



















































Figure 6.2. Simplified representation of the SOM modelling. The input matrix constitutes the input
layer and contains the presence-absence data (i.e., xij) for each observation (i.e. sampling site, sj). These
data are used to train the SOM by changing the connection weights until a low training error is obtained
for each species. An output matrix is then produced with the final connection weights (i.e., pij) of each
output node.
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Figure 6.3. SOM and geographic maps of the species with the highest probability of
occurrence, depicted in the SOM as shades of grey (i.e. black = 1.0 and white = 0.0). C.
gobio and A. alosa were species with low-occurrence but were included for explanative
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Figure 6.4. Dendrogram obtained with the output matrix (see figure 6.3 and text for details). A
two-group SOM (right) and a four-group SOM (left) were obtained according to the linkage
distance selected: 1.0 and 0.5, respectively (dotted lines). Their geographical correspondence is
also given. Colours were used to distinguish the sites belonging to each group on the
geographical maps according to the information given by the SOMs and do not represent
probabilities in this case.
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Table 6.1. List of species (in alphabetical order) with probability of occurrence > 0.50 in each node.
Species 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12
Abramis brama * *
Alburnus alburnus * * * * *
Anguilla anguilla * * * *
Barbatula barbatula * * * * * * * *
Barbus barbus * * * * * * * * *
Chondrostoma toxostoma * *
Cyprinus carpio * *
Esox lucius * * *
Gobio gobio * * * * * * * * * * * *
Ictalurus melas *
Lepomis gibbosus * * * *
Leuciscus cephalus * * * * * * * * *
Leuciscus leuciscus * * * * * * * *
Perca fluviatilis * * * * *
Phoxinus phoxinus * * * * * * * * * * *
Rutilus rutilus * * * * * * *
Salmo trutta fario * * * * * * * *
Scardinius erythrophthalmus *
Stizostedion lucioperca * *
Tinca tinca * *
6.2.5. Discussion
The use of data from museum-like fish
collections implies that surveys were
carried out with different sampling
methods, presenting thus some bias in
fish abundance estimation. We therefore
only considered presence-absence in
our analysis as it can be considered as a
good way to reduce biases and
uncertainties (Hughes et al. 1987,
Jackson et al. 2001). Furthermore, either
the temporal variability of fish
assemblages (Oberdorff et al. 2001,
Ostrand & Wilde 2002), the location of
sampling sites in the basin (Osborne &
Wiley 1992, Osborne et al. 1992), or
human-made and natural disturbances
(Resh et al. 1988, Schlosser 1991, Vila-
Gispert et al. 2002) may have influenced
our results as well. Nevertheless, hypothesis on fish ecology have often been examined by
using this sort of data (Hugueny 1989, Rahel & Hubert 1991, Matthews 1998).
We can interpret the cluster analysis by means of the dendrogram (figure 6.4) as a conceptual
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Figure 6.5. Plot of mean distance to the source and
mean species richness in every SOM output node,
showing a positive and highly significant (r² = 0.71,
p<0.01) relationship. Vertical bars denote standard
deviations. SOM output nodes are defined in figure
6.3.
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assemblages were distinguished at a linkage distance of ca. 1.0: an upstream community and
a downstream community. This upstream-downstream pattern has been observed
elsewhere, though on smaller scales (Schlosser 1982, 1987, Zalewski et al. 1990, Oberdorff et
al. 1993, Lyons 1996, Matthews 1998, Ostrand & Wilde 2002). The upstream community is
usually exposed to higher environmental variability and presents lower species richness than
the downstream community as noted by Schlosser (1987) and Jackson et al. (2001) in North
American streams. Reyjol et al. (2003) suggested that the positive relationship between fish
species richness and distance to the source is closely related to the flow regime in the
Garonne basin. We observed that upstream community was characterised by trout
populations and trout-associated species –e.g., Gobio gobio (L.), Phoxinus phoxinus (L.),
Barbatula barbatula (L.), whereas in downstream areas these populations had a low
probability of presence, giving place instead to warm-water fish like numerous cyprinids
associated to several piscivores, and some estuarine species. Fish assemblages from both
ends were dissimilar in species composition but assemblages located in between might
represent an ecological boundary or a gradual transition of species (Naiman et al.1988). 
At a linkage distance of c.a. 0.5 four groups of nodes become apparent, matching the river
zonation of Huet (1959). Although T. thymallus is absent from the Garonne basin due to
biogeographical reasons (Persat & Keith 1997), fish often associated to it elsewhere, such as
B. barbatula, G. gobio, and P. phoxinus (Mastrorillo et al. 1997; Reyjol et al. 2002), were mostly
found in the sites of group II (figure 6.4), which corresponds to the ‘grayling zone’. Rahel &
Hubert (1991) suggested that both the grayling and barbel zones are a transition between the
trout and the bream zones with a gradual addition of species along the longitudinal profile.
Although for Balon & Steward (1983) a proper zonation should lack gradient patterns to be
ecologically significant, as in the Luongo river, where both ecological and geological barriers
create true fish zones, we reckoned that fish assemblages were dissimiliar enough, although
with overlapping among them. Furthermore, these four clusters are coincident as well with
the hydrological regimes defined by Poff & Ward (1989), which ranged from sectors with
low flooding predictability and high flooding frequency in upstream reaches, toward sectors
with high predictability and low flooding frequency, located downstream.
If we considered the spatial distribution of fish in the whole basin instead of longitudinal
zones, we would find a longitudinal continuum in terms of probability of occurrence for
each species determined by their ecophysiological requirements. In this way, when looking
at the SOM and geographical maps of individual species in figure 6.4, a longitudinal gradient
of species succession from the mountains to the piedmont and the plains was revealed by the
relative probability of occurrence of fish species in each node. For example, C. gobio was
present in sites clustered at the top-right of the SOM, indicating that its populations dwell in
oxygen-rich waters in the mountains. S. trutta had a wider distribution: from mountain
streams, where it shares its habitat with C. gobio, down to upper piedmont rivers where it is
mostly associated to P. phoxinus. In contrast, Leuciscus cephalus (L.) and Alburnus alburnus (L.),
are more frequent and widespread, being distributed in warmer waters of the lower
piedmont and the plains. Finally, A. alosa, an estuarine species, remained in large rivers and
estuary-influenced sites, clustered by the SOM into node N12. These patterns seem to match
the river continuum concept (Vannote et al. 1980) where boundaries between fish
assemblages are fuzzy. 
Finally, this evidence of nested patterns was probably facilitated by a simple (i.e., lower
species richness than North American streams) fish fauna in this region (Matthews 1998),
and by the lack of geographical barriers such as large waterfalls (Balon & Steward 1983). We
conclude that these nested patterns are hierarchically aggregated and match both the river
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continuum concept and the fish zonation, indicating that they are part of the same ecological
processes influencing rivers on different scales.
6.3. Longitudinal distribution of fish assemblages: are the upstream-downstream boundaries
ecologically relevant?*
6.3.1. Introduction
The spatial characterisation of riverine fish communities in a landscape is important for (i)
assessing human-influenced changes in the aquatic-terrestrial ecotone (Schlosser 1991) and in
the flow regime (Poff et al. 1997), (ii) defining aquatic environment quality (Oberdorff et
al.2002), (iii) estimating biotic integrity indices (Smogor & Angermeier 2001), and (iv)
managing and conserving biodiversity (Angermeier & Schlosser 1995). 
Riverine fish communities are highly structured and follow non-random patterns along a
longitudinal profile (Jackson et al. 2001). Two well defined communities located at both ends
of a river (one upstream and another downstream) were first described for headwater
streams (Schlosser  1982) and later confirmed for larger rivers (Oberdorff et al. 1993, Lyons
1996). Upstream communities inhabit headwaters, present low species richness and their
structure is largely defined by abiotic factors, subject to harsh winters (Schlosser 1987) or
severe droughness (Magãlhaes et al. 2002) during certain times of the year. In contrast,
downstream communities are richer in species, dwell in more stable conditions, and biotic
interactions have a more prominent role in conforming their structure (Matthews 1998).
Between both communities there is an addition and replacement of species which has been
described as a continuum without defined boundaries (Vannote et al. 1980). However, it has
been observed that, along this longitudinal continuum, several discontinuities or faunal
breaks represent boundaries or transitions between ecological patches or zones (Matthews
1986, Naiman et al. 1988, Rahel & Hubert 1991) corresponding presumably to different fish
communities. For example, in places where there is an abrupt change in altitude, fish
assemblages seem to occur along a longitudinal zonation (Matthews 1998). This is the case of
west European rivers for which Huet (1959) described four zones according to their most
important species: brown trout (Salmo trutta fario), grayling (Thymallus thymallus), barbel
(Barbus barbus), and common bream (Abramis brama). 
According to Rahel & Hubert (1991) the grayling and the barbel zones would represent a
transitional boundary between the trout and the bream zones. However, what would be the
longitudinal structure of fish assemblages when one of these four species does not exist in
one of the largest basins in western Europe? In what becomes the upstream-downstream
boundary? What would be its ecological significance? Answering these questions is the aim
of this paper since grayling is not a native species in the Garonne basin, SW France. Few
works have dealt with the spatial characterisation of upstream-downstream boundaries at a
large scale (i.e. basin level), and this paper aims to cover this aspect. Therefore our objective
is to describe spatial patterns of fish assemblages in a large river network containing a
diversity of habitats ranging from top mountains to estuary-influenced waters, and
comprising several ecoregions, to better understand upstream-downstream boundaries
between fish assemblages. 
6.3.2. Methods
Study area 
The Garonne basin is one of the largest basins in Europe and comprises 56,536 km² of
catchment area in the south west of France (figure 6.6). This area corresponds to 75% of
                                                
* Tiré de: Aguilar Ibarra et al. Ecography (submitted).
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cropland, 16% of urban development, 7% of
forest, and the remaining of grassland and
shrub (Revenga et al. 1998). The main
channel, the Garonne river, runs over 580
km from the Pyrennean mountains to the
Gironde estuary in the Atlantic coast. Its
tributaries have their sources in the Massif
Central plateau and the Pyrennees, which
correspond to ecoregions X and XIII
respectively, as defined by Dupias & Rey
(1985). The other two ecoregions present in
the study area are the Aquitain (XI) and the
Landaise (XII) ecoregions. Due to
biogeographical reasons, fish fauna in the
Garonne basin is poorer than in adjacent
basins (45 species), including the absence of
grayling (Keith & Allardi 2001). Although
this basin is considered as one of the least
impacted by flow regulation in Europe
(Steiger et al. 1998), conservation concerns
on fish assemblages have nevertheless arisen
(Keith 2000).
Data
Data were obtained from the fish database of
the Aquatic Environment Team, School of
Agronomy at Toulouse (ENSAT) and from
the French Fisheries Council (CSP). Both agencies have sampled fish at nearly 400 sites in a
number of rivers (1986-1996) although not sampled at regular intervals. From this database
we chose a subset that we considered reliable, for which collection of species richness was
the objective of the sampling. Sampling sites were spread over the whole Garonne basin
(figure 6.6). Sampling techniques included electro-fishing by wading in small rivers and in
the shores of larger rivers, complementing in deeper reaches with gill-netting in order to
have an efficient assessment of species richness as recommended by Seegert (2000). As
abundance measures reflect collection intensity, we only considered presence-absence data
to remove sampling bias (Hughes et al. 1987), which is a standard method for stream studies
when assuming large spatial and temporal scales (Jackson et al. 2001). The resulting data set
contained 109 sampling sites with 40 species. These belonged to 13 orders and 16 families,
being Cyprinidae the better represented with 17 species, followed by Salmonidae (4) and
Percidae (3). We reckoned that this dataset was a good representation of fish fauna in this
area, according to our field experience and with the information of fish atlases (Bruslé &
Quignard 2001, Keith & Allardi  2001). Data were arranged in a 109x40 presence-absence
matrix –i.e. sampling sites in rows and species in columns. 
Modelling procedure
We applied a Kohonen self-organising map (SOM) which is a non-linear clustering technique
capable of displaying patterns from complex data sets (Kohonen 2001). We chose this
method because it has proved effective in characterising distribution patterns in ecological
analysis with the advantage of representing non-linear relationships (Lek et al. 2000). Other
conventional methods cannot handle outliers and species with low frequency of occurrence









Figure 6.6. Sampling sites (dots) in the Garonne
basin, south west France. The roman numerals
indicate the four ecoregions of Dupias and Rey
(1985): Massif central (X), Aquitaine (XI),
Landaise (XII) and Pyrennes (XIII).
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2001). Furthermore, we reckon rare species as important to accurately describe beta diversity,
playing an important role in the fish assemblage structure (Przybylski 1993), and in the
determination of their biological integrity (Cao et al. 1998). 
The  SOM consisted of two layers of nodes, with the input layer directly connected by weight
vectors to a two-dimensional output layer. Modelling was carried out using the SOM
Toolbox© (Alhoniemi et al. 2000) for Matlab© in a PC platform, and required five steps. First,
the input layer, which may be interpreted as a surrogate of the gamma diversity of the basin
(i.e. regional species pool) was fed with the presence-absence matrix. Second, the SOM
calculated the connection intensities (i.e. weights) between input and output layers using an
unsupervised competitive learning procedure (Kohonen 2001) which iteratively looks for
clusters in the data, based on their species composition. The connection intensity of the SOM
can be considered as the probability of occurrence of a species at a group of sites (Lek et al.
2000). Third, these sites were clustered in each node according to their similarities in species
composition. The differences between nodes thus represents the beta diversity of the basin.
In a preliminary study (Ibarra and Park, unpublished results), we trained the SOM with
different number of nodes to find a suitable size, choosing a 12-node SOM because it was
easier to interpret and it presented a low training error. Fourth, we looked at changes in beta
diversity by performing (i) a cluster analysis (Ward’s Method with Chebychev distance
metric) with the new matrix (12x40, nodes x species) estimated by the SOM (Park et al. 2003),
and (ii) a Duncan’s multiple comparison test for species richness in each assemblage,
producing boxplots. Fifth, the clustered groups were displayed in a geographical map to
view the spatial distribution of fish assemblages. 
6.3.3. Results
The trained SOM classified sampling sites according to the presence-absence of the 40
species (figure 6.7b). Each output node included similar sites with respect to their species
composition.  Each node is not necessarily related to species richness but rather represents a
pooled alfa diversity of sites sharing broadly the same species. Hence, each species has a
probability of occurrence in each node, even when it was not found in sampling surveys. The
assumption behind is that local assemblages are unsaturated and might be colonised by
potential species which have the same ecophysiological features as those present in local
assemblages. The results of the cluster analysis using the 12x40 matrix are given in the form
of a dendrogram in figure 6.7a. At a linkage distance of ca. 1.0, two groups are evident: one
corresponding to sites located upstream (depicted as triangles), and another downstream
(depicted as circles). At a linkage distance of ca. 0.5 both clusters are divided forming four
groups. The upstream group is partitioned between the sites with highest altitude (grey
triangles) and those corresponding to the upper piedmont (white triangles), while the
downstream group is divided in lower piedmont (white circles) and the floodplains (grey
circles).
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Figure 6.7. a) Cluster analysis performed with the connection intensities of
the SOM. Two main groups were identified: upstream (triangles) and
downstream (circles), and within each group white triangles and white
circles represent the boundaries between distal assemblages. Outliers are
displayed as dark triangles (see text). b) The 12-node SOM. The symbols
are proportional to the number of sites. Note the anti-clockwise display from
upstream toward downstream.
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These four main assemblages were
statistically different (p<0.05, Duncan’s
multiple comparison test) in species
richness (figure 6.8). In addition, three
sites with unique species composition
were identified as outliers by the SOM
and were classified in two nodes apart
(dark triangles): one site in cell N6 and
two in cell N10 (figure 6.7). The sole
site in cell N6 was sampled in a stream
with a small drainage surface and near
the confluence of the main channel.
This corresponds to an adventitious
stream (Osborne & Wiley 1992,
Osborne et al. 1992), which is a
tributary containing a peculiar fish
fauna. In this case, species from cold
water like brown trout, stone loach
(Barbatula barbatula), and three-spined
stickleback (Gasterosteus aculeatus) were
caught along with warmer-water
species like black bass (Micropterus
salmoides), tench (Tinca tinca) and roach
(Rutilus rutilus).  The other two sites in
SOM cell N10 presented different
species richness than expected. In one
case, a site in a large river presented
low species richness, whereas in the
other, a mountain stream, brown trout
and stone loach, both characteristic
species in such a region, were absent.
Instead, bleak (Alburnus alburnus), and
tench, which are warmer water species,
were recorded.
The longitudinal profile in the whole basin is shown in a geographical map of the Garonne
basin in figure 6.9. Grey triangles correspond to upstream assemblages with few species
which have affinity to cold, well-oxygenated running water from the mountains. The
downstream group (depicted as grey circles) had a high species richness of warm-water fish
inhabiting large rivers, and included estuarine species (e.g. flounder –Platichthys flesus, shads
–Alosa spp., mullet –Mugil cephalus) in the furthest downstream sites. Between both there
were the piedmont sites (white triangles for the upper piedmont and white circles for the
lower piedmont) where both communities are linked along the longitudinal profile of the
river network.
The succession and replacement of species is shown with the probability of occurrence in
each assemblage (figure 6.10). The mountain assemblage was characterised most notably by
brown trout (S. trutta), minnow (Phoxinus phoxinus), gudgeon (Gobio gobio) and stone loach
(Barbatula barbatula). In the upper-piedmont assemblage, chub (Leuciscus cephalus), barbel (B.
barbus) and dace (Leuciscus leuciscus) are added among the most occurrent species. More
















































Figure 6.8. Box plots showing fish species
richness for each assemblage, indicating
significant difference among assemblages
(P<0.05, Duncan’s multiple comparison test).
Similar characters above boxes indicate no
significant difference between assemblages
(P>0.05, Duncan’s multiple comparison test).
Numbers in parentheses denote the number of
observations in each assemblage. Bold lines
within boxes represent the median, circles show
values between one-and-a-half and three times the
box height.
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(Alburnus alburnus), perch (Perca fluviatilis), and toxostome (Chondrostoma toxostoma). Note
how the probability of occurrence of the species from the mountain assemblage (except for G.
gobio, which was the most common species in the basin) further diminishes in the lower
piedmont and floodplain assemblages, while the rest of the species increases, resulting in a
higher species richness downstream.
6.3.4. Discussion
The spatial distribution of the sampling sites followed an upstream-downstream pattern and
fish assemblages matched the physiography of the landscape. We contend that the upstream-
downstream boundaries found in this study are key ecographic elements of the landscape
and are ecologically significant. These boundaries correspond to one assemblage located in
the upper piedmont and another assemblage in the lower piedmont, forming an
heterogeneous zone between a mountain assemblage and a floodplain assemblage. In spite
that Balon & Steward (1983) consider that boundaries in rivers, in order to be ecologically
significant should be made up of big geographical barriers such as cascades, we believe that
these are not characteristic everywhere, and moreover, fish assemblages rather follow the
physiography of the landscape. In fact, our framework is coincident to the mountain-
piedmont-floodplain landscape pattern recently described by Smogor & Angermeier (2001)
for Virginia streams. The assemblage of the upper piedmont was more closely linked to the
mountain assemblage than the floodplain assemblage, and correspondingly, the lower
piedmont assemblage was more related to the floodplain than the mountain assemblage,






Figure 6.9. Geographical representation of the sites classified by the SOM and the
cluster analysis into an upstream-downstream gradient  (grey triangles and circles) and
the boundary, showing the upper piedmont (white triangles) and the lower piedmont
(white circles). Dark triangles represent outliers.
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the probabilities of occurrence of species calculated by the SOM in each assemblage (figure
6.10) and their significant difference in species richness among and between them. Although
the presence of species is broadly the same in assemblages of upper and lower piedmont,
their occurrence varies, suggesting an overlapping of communities in the form of a two-step
transition zone. Indeed, as defined by Paller (1994) a transitional zone results from an
overlapping of upstream and downstream species, from where several headwater fish are
able to recolonise from lower reaches, as main-channels may serve as refugia for headwater
species (Osborne et al. 1992). Naiman et al. (1988) defined ecological boundaries as a zone of
transition between adjacent ecological systems, having a set of characteristics uniquely
defined by spatial and temporal scales, and by the strength of the interactions between
adjacent ecological systems (i.e. an ecotone). This transitional pattern has been observed
elsewhere though at smaller scales. Schlosser (1987) proposed an upstream-midstream-
downstream framework for small headwater streams in Illinois, and Lyons (1989, 1996)
mentioned a transitional effect in Wisconsin where groups of species were segregated along
a fish-environment gradient, from cold-water to warm-water streams. 
Furthermore, we show that the probability of finding species from the upstream assemblage
in the mountains is higher than in the floodplains and decreases downstream accordingly.
The same stands for downstream species towards the opposite way. For example,
 1   Gobio gobio
 2   Barbus barbus
 3   Leuciscus cephalus
 4   Rutilus rutilus
 5   Phoxinus phoxinus
 6   Salmo trutta
 7   Barbatula barbatula
 8   Leuciscus leuciscus
 9   Alburnus alburnus
10  Lepomis gibbosus
11  Anguilla anguilla
12  Perca fluviatilis
13  Chondrostoma toxostoma
14  Abramis brama
15  Tinca tinca
16  Stizosteidon lucioperca
17  Cyprinus carpio
18  Esox lucius
19  Cottus gobio
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Figure 6.10. Mean probability of occurrence of species in the four assemblages formed by the
cluster analysis. Only the first 20-ranked species are shown. Species above dotted lines (prob > 0.50)
were considered as representative of every fish assemblage (dotted line). Vertical lines represent
standard deviations.
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ecophysiological requirements of fishes from the mountains allow them to attain lower
reaches, like the upper piedmont, and eventually the lower piedmont, but not the warm-
waters of the downstream zone. However, encounters of species from both ends could take
place along these boundaries. Diadromous species like Atlantic salmon or eels would need to
occupy the whole gradient in order to complete their life cycles. The upper boundary
corresponds to the mountain-piedmont landscape transition, where a change takes place
from salmoniform-predominant assemblages to more diverse assemblages where
cypriniforms predominate (Rahel & Hubert 1991, Reyjol et al. 2001). The lower boundary
corresponds to the lower piedmont-floodplain boundary, equivalent to the foothill-prairie
transition suggested by Rahel & Hubert (1991), where an even more diverse assemblage
dwell, like cyprinids, ictalurids, percids, and in a lesser extent, estuarine species such as
shads, mullet, flounder, sea lamprey, or sturgeon, and where flow is enhanced (Matthews
1986). The upstream-downstream boundary may thus play the role of a semi-permeable
membrane between ecological systems (i.e. fish communities), acting as a dynamic
component of the landscape (Naiman et al. 1988), which, according to Paller (1994), may also
serve as a buffer against environmental variability. 
The four assemblages found in this study may be coupled to the zones of Huet (1959). Rahel
& Hubert (1991) suggested that both the grayling and barbel zones would represent a
transition between the trout and the bream zones. Although grayling is not a native species
in the Garonne basin, fish often associated to it like brown trout, stone loach, gudgeon, and
minnow (Mastrorillo et al. 1997, Reyjol et al. 2001) do correspond to our upper piedmont
assemblage. This may indicate that fish assemblages are: (i) unsaturated in the area of study
and (ii) too complex to be identified with a single species. As demonstrated by Marsh-
Matthews & Matthews (2000) a numerically dominant species does not always control fish
assemblage structure. Moreover, Matthews & Robison (1998) found that habitat
heterogeneity influenced regional fish species richness as shown in their study of Arkansas
streams.
The fish assemblage heterogeneity found in this study has several management implications.
First, the fact that fish assemblages are different one from another along a river, should lead
to define reference conditions for each assemblage type (Smogor & Angermeier 2001), as it
would be unrealistic to compare upstream zones and downstream zones using the same
environmental quality criteria in a large basin (Omernik & Bailey 1997, Smogor &
Angermeier 2001). For example, even though bullhead sculpin (Cottus gobio) is reckoned as a
indicator of high water quality in European rivers (Kestemont et al. 2000), its natural range
does not comprise undisturbed large rivers due to warm-water and low-oxygen conditions. 
Second, fish assemblages respond in different ways to disturbances, whether human-
induced or not (Resh et al. 1988, Schlosser 1990). This is a result of a longitudinal habitat
heterogeneity found in rivers. In fact, this heterogeneity suggests that habitat classifications
for fish assemblages (i.e. ichthyoregions) could be more representative when distinguishing
cold-water and warm-water zones rather than ecoregions (Lyons 1996). In particular, the
Aquitain ecoregion –Ecoregion XI according to Dupias & Rey (1985), contains the whole
upstream-downstream pattern, and thus it may be difficult to find statistical correspondence
between fish assemblages and these predefined ecoregions (Lyons 1996, Omernik & Bailey
1997, Oswood et al. 2000), being rather related to the physiography of the landscape (Smogor
& Angermeier 2001).
Third, characteristic fish assemblages could serve as ecological indicators of local and global
change. For example, flow regulation may lead a lotic-to-lentic change of habitats in
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detriment of headwater species (Reyjol et al. 2001). In the same way, pollution and the
warming up generated by metropolitan areas (Hutagalung et al. 1997, Wang et al. 2000, 2001)
cause habitat shifts, as well as global climate warming (Tonn 1990, Naiman et al. 1992).
We have to note, however, that there were few exceptions or ‘atypical’ sites in our analysis.
Apart from the outliers found by the SOM, several sites presented an assemblage rather
corresponding to a composition of either upstream or downstream from the site. We can
explore two probable causes for these exceptions: anthropisation and sampling bias. In the
first place, Harding et al. (1998) pointed out that studies involving multiple streams are
highly variable and difficult to interpret due to long-term modified land use, particularly
agricultural practices. For example, Rahel & Hubert (1991) found that dewatering and cattle
grazing induced changes in assemblages toward a composition more typical of downstream
reaches. Urbanisation is another source of fish community change (Wang et al. 2000, 2001), as
in the city of Toulouse, which is the largest urban area in the Garonne basin. Hutagalung et
al. (1997) found that this city enhances the presence of tolerant fishes, like roach and common
bream, leading to a higher local species richness than normal. Another important factor is
flow regulation (Schlosser 1991, Poff et al. 1997) as dams induce higher water temperatures
creating lotic-lentic environments along a river (Ward & Stanford 1983). In the second place,
the fact that we used a database for which surveys were carried out by different teams and
consequently with unequal fishing effort, may present some bias. To reduce this bias we
decided to work only with presence-absence data (Hughes et al. 1987, Jackson et al. 2001). It
has to be noted that both the temporal variability of fish assemblages (Oberdorff et al. 2001)
and the location of sampling sites in the basin (Osborne & Wiley 1992, Osborne et al. 1992)
may have influenced as well our results. However, in spite that hypothesis on fish ecology
have been examined by using data collected in this way (e.g. Hugueny 1989, Rahel & Hubert
1991, Poff & Allan 1995, Lyons 1996), a loss of accuracy may be another source of uncertainty
since we dealt with large spatial and temporal scales of analysis (Naiman, et al. 1992,
Angermeier 1995, Wiley et al. 1997). Finally, in this paper we have only dealt with general
aspects of fish species distribution and assemblages composition in the upstream-
downstream boundaries, and we are aware that instructious results would be obtained by
incorporating ecological traits or guilds of species in further analyses.
6.4. Commentaires supplémentaires 
Comme nous l’avons discuté dans les sections précédentes, nous pourrions appliquer la
zonation de Huet à nos quatre peuplements. Ceci implique qu'il y aurait probablement une
niche vide pour l’ombre dans les cours d’eau de la Garonne. Pourtant, cela ne veut pas dire
que nous recommandons son introduction. Au contraire, il faudra continuer les recherches
pour avoir une compréhension plus complète sur la dynamique de l'écosystème.
Une question se pose alors : pourrions-nous nommer la zone à ombre avec le nom d'une
espèce autochtone ? Il est vrai que le goujon, le vairon et la loche sont fortement répresentés
dans cette zone mais à notre avis, les peuplements de poissons sont trop complexes pour les
identifier par une seule espèce (Jackson et al. 2001). Marsh-Matthews-Matthews & Matthews
(2000) ont démontré qu’une espèce numériquement dominante ne régule pas toujours la
structure des peuplements. En effet, comme nous l’avons déjà évoqué, Naiman et al. (1988) et
Rahel & Hubert (1991) avaient proposé que les zones à ombre et à barbeau jouent le rôle de
zone de transition entre la zone à truite et la zone à brème. La recherche future devrait donc
être orientée vers la compréhension de chacune des quatre peuplements de poissons ainsi
que de leurs relations écologiques.
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Chapitre 7
Facteurs qui influencent les guildes de poissons
7.1. Introduction 
Après avoir identifié les patrons de diversité des poissons dans le bassin de la Garonne
(chapitre 6) nous allons nous intéresser aux facteurs qui les expliquent. Les patrons et les
processus observés dans les peuplements locaux de poissons sont liés à de nombreux facteurs
locaux, comme l'hétérogénéité et la structure de l'habitat, le régime du débit, les introductions
d'espèces ou des perturbations naturelles et humaines (Matthews 1998, Matthews & Robison
1998). En effet, le nombre d'espèces présentes dans une région ou un bassin (i.e. la richesse
régionale ou diversité gamma) n’est influencé que par des facteurs locaux dans une rivière :
les facteurs abiotiques et biotiques jouent aussi un rôle important sur différentes échelles
(Tonn 1990, Cooper et al. 1998, Jackson et al. 2001). Les facteurs régionaux abiotiques incluent
la surface du bassin versant (Allan & Johnson 1997) et l'ecoregion où ils se trouvent (Omernik
& Bailey 1997). Néanmoins, comme nous l’avons vu au chapitre précedent, quand un grand
bassin contient plusieurs écorégions, les peuplements des poissons ne concordent pas
toujours avec l'écoregion correspondante (Oswood et al. 2000), mais ils sont plutôt liés à la
physiographie du paysage (Smogor & Angermeier 2001). Les facteurs régionaux biotiques
sont en bref, la richesse spécifique régionale capable de coloniser des secteurs dans la rivière
(Angermeier & Winston 1998, Matthews & Robison 1998), sous une condition de saturation
ou pas (Hugueny & Paugy 1995, Oberdorff et al. 1998). La saturation des communautés
locales signifie que leurs diversités ne sont pas fortement limitées par la richesse spécifique
des régions environnantes (Caley & Schluter 1997). 
Il existe, en outre, beaucoup de facteurs locaux corrélés entre eux et avec les facteurs
régionaux, et qui sont déterminés non seulement par les mécanismes locaux et contemporains
agissant chez les peuplements, mais résultent également des processus fonctionnant à
grandes échelles spatiales et temporelles (Tonn 1990, Angermeier & Winston 1998, Magalhães
et al. 2002).  Par exemple, les glaciations ont eu un rôle important en formant la richesse
spécifique de poissons dans l'hémisphère Nord (Legendre & Legendre 1984, Mahon 1984,
Persath & Keith 1997, Oberdorff et al. 1999). La faune d'eau douce en Europe est appauvrie
comparée à celle de l'Amérique du Nord-est, probablement car les poissons ne pouvaient
bouger vers le sud où se trouvaient les refuges qui les épargnaient des effets des glaciations
pléistocènes (Tonn 1990, Wootton 1991). C’est ainsi, que des événements évolutionnaires et
biogéographiques (Legendre & Legendre 1984, Persat & Keith 1997), l’aire (Oberdorff et al.
1995), la diversité des habitats et la disponibilité d'énergie (Guégan et al. 1998), voire le
réchauffement global (Tonn 1990), contribuent également à structurer les communautés de
poissons.
Déterminer les facteurs biotiques qui influencent les peuplements de poissons inclut l'étude
des interactions écologiques (Gilliam et al. 1993, Oberdorff et al. 1998), mais il est très difficile
de le faire à une grande échelle (Jackson et al. 2001). En revanche, les facteurs abiotiques à
grande échelle, tels que les variables physiographiques sont très utiles pour déterminer la
structure des peuplements de poissons (Mastrorillo et al. 1998a, Davies et al. 2000, Jackson et
al. 2001). Donc, afin de prédire cette structure, nous avons appliqué un réseau de neurones
artificiels pour estimer des groupes de guildes de poissons en utilisant des variables
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physiographiques. Nous pensons que ceci est une approche pratique pour modeliser les
communautés de poissons, et pour donner des conseils aux gestionnaires, comme pour la
construction des métriques pour des indices d'intégrité biotique (Karr et al. 1986). Par
conséquent, dans ce chapitre nous appliquons un réseau de neurones artificiels dit de rétro-
propagation (BPN) avec deux objectifs : (i) prédire la richesse spécifique des guildes de
poissons et (ii) examiner la contribution des variables environnementales pour expliquer leur
structure.
7.2. Modelling the factors that influence fish guilds composition using a back-propagation
network: assessment of metrics for indices of biotic integrity*
7.2.1. Introduction
Artificial neural networks (ANNs) have demonstrated their utility in areas that are important
to environmental decision-making like: pattern recognition, learning, classification,
generalization, abstraction, non-linearity, and interpretation of incomplete or noisy data (Lek
et al. 1996, Lein 1997, Lek et al. 2000). In the case of freshwater environmental management, a
greater worldwide concern is being given to aquatic ecosystem health as a key feature of
water quality. This health can be reflected in organisms such as fish, which are considered as
indices of aquatic quality (Karr et al. 1986, Angermeier & Winston 1999, Oberdorff et al.
2001b). Angermeier & Schlosser (1995) point out that, although a long-term goal for fish
ecologists should be the understanding of communities and populations dynamics, the study
of fish assemblages is a good short-term tool for decision makers. Thus, in order to gain an
insight into fish assemblage structure, we use ANNs for estimating groups of guilds which
we reckon as a practical approach for modelling fish communities, and for giving advice to
environmental decision-makers, like in the construction of metrics for indices of biotic
integrity (IBI) (Karr et al. 1986).
Abundances or presence of fish fauna have been estimated by ANNs in lotic systems (Baran
et al. 1996, Lek et al. 1996, Mastrorillo et al. 1997, 1998a, Guégan et al. 1998; Brosse et al.
2001b) and in lentic systems (Brosse et al. 1999a,b,c, Laë et al. 1999). Hence, in this paper we
present an application of a back-propagation network (BPN; a supervised ANN) for
modelling riverine fish assemblages in south west France with two objectives: a) to predict
species richness of fish guilds, and b) to test the contribution of environmental variables for
explaining guilds structure. 
We chose two groups of guilds : a) by their origin –in native, diadromous, and introduced
species, and b) by their trophic structure –in planktivore, benthivore, nectivore, and
multivore species. The latter comprised species with more than one habit (e.g. benthivore and
nectivore). We considered these guilds of interest to resource managers due to their
implications in community ecology and for landscape planning (Jackson et al. 2001). For
example, introduced species may lead to fauna homogenisation (Rahel 2000) or may have
socio-economic repercussions (Bartley & Subasinghe 1996), leading to conservation concerns
on native species (Angermeier & Schlosser 1995). Benthivore fish are considered as good
indicators of water quality in Maryland rivers (Scott & Hall 1997), as diadromous species are
in estuaries and large rivers (McDowall & Taylor 2000). Nectivore fish (i.e. piscivores) have
                                                          
* Tiré de : Aguilar Ibarra et al. Ecological Modelling 160 (3): 281-290. 2003.
Chapitre 7 : Facteurs qui influencent des guildes
59




The data were obtained from the fish data base of the Aquatic Environment Team, School of
Agronomy at Toulouse (ENSAT), France. The main sampling techniques were electro-fishing
by wading in small rivers, and electro-seining and seining in larger rivers. According to
Seegert (2000) these methods allow an efficient assessment of species richness. We chose a
subset from this database with 154 sampling sites for which collection of species richness was
the objective of the sampling, and were spread over the whole Garonne basin (figure 7.1). For
these sampling sites, we estimated altitude (m -ALT), distance from the river source (km -
DIST), and surface of catchment area (km² -SURF) with carthographic maps (scale=1:25000).
Besides, we coupled these data with the 1990-1996 annual mean water temperature (°C -
TEMP) and annual mean water flow (m3s-1 -FLOW) obtained from the Regional Water
Agency data base. Since variables had different units, they were standardised by autoscaling
to have zero means and unit standard deviations. The recorded species were classified in the
groups of guilds above mentioned according to the information of Keith & Allardi (2001).
Modelling technique
A former study in the Garonne basin (Mastrorillo et al. 1998a) demonstrated that fish species
richness can be predicted by means of a BPN using three explanatory variables: altitude,
distance from the river source, and surface of catchment area. Our study went further by
looking into guild structure and adding two critical variables to fish communities: water
temperature and water flow (Schlosser 1990). 
Figure 7.1. Sampling sites in the Garonne basin, south west France. The main channel of the
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The construction of the BPN model was based on Lek et al. (1996, 2000) and made in a
MATLAB© platform. The BPN structure was made up of a three-layered feed-forward
network (5:5:1) with information flowing from the input layer to the output layer. The input
nodes comprised the environmental variables and the output node corresponded to the
species richness of each guild. The information flow was represented by five changing
weights, and an additional constant weight (value=1) acting as the bias. A typical sigmoid
function was used as the transfer function. Training was carried out by changing the weights
according to the prediction errors. Each calculation of the weights is called an epoch or
iteration. Epochs were repeated until the generalisation error reached the global minimum
(i.e. early-stopping). This was done for avoiding overfitting of the BPN.
As the number of observations was not enough for splitting the data into training and testing
sets, the BPN was tested instead with the leave-one-out method (Kohavi 1995). It consists in
considering each observation (i.e. a sampling site) as a unique piece of information, repeating
the estimation n-1 times. The leave-one-out method is an ANN testing technique frequently
employed in ecology (Lek et al. 2000). 
The contribution of explanatory variables was calculated by the partial derivatives method
proposed by Dimoupuolos et al. (1995). This sensitivity analysis modifies several inputs (i.e.
the environmental variables) to look at the variation of the outputs (i.e. guild structure) by
means of the Jacobian matrix of the activation function. Thus, the degree of influence of each
variable with respect to the activation threshold can be examined.
The modelling was carried out for each of the seven guild data sets. To test the stability of the
predictions, each model was repeated 10 times with an initial set of random weights (Kohavi
1995). 
Finally, in order to have an idea of the classical modelling technique, we applied multiple
regression models to each guild. The performance of each model was verified with the
standardised determination coefficient of observed values against estimated values.
Table 7.1. Standardised correlation coefficients (r²) and standard errors (SE) of the relations
between observed and estimated values for each guild. The first two columns display the values
obtained by the leave-one-out method of the backpropagation network (BPN), and the left
columns show the results for the multiple regressions (MR).
 Guilds BPN MR
Trophic r² SE r² SE
Benthivore 0.74 1.56 0.64 1.84
Multivore 0.63 0.48 0.33 0.65
Nectivore 0.80 0.43 0.56 0.64
Planktivore 0.69 0.97 0.55 1.18
Origin
Diadromous 0.80 0.58 0.67 0.74
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Table 7.1. Continuation…
 Guilds BPN MR
Trophic r² SE r² SE
Introduced 0.82 1.21 0.72 1.53
Native 0.55 1.81 0.36 2.17
7. 2.3. Results
We performed a predictive model of species richness and determined the contribution of
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Figure 7.2. Contribution of explanatory variables (percentage)
for each guild. The dotted line represents the significance level
(i.e. 20%). Graphs on the left correspond to trophic guilds and
on the right to origin guilds. The environmental variables are:
altitude (ALT), distance to source (DIST), surface of catchment
area (SURF), mean annual water temperature (TEMP), and
mean annual water flow (FLOW).
Chapitre 7 : Facteurs qui influencent des guildes
62
coefficients (r²) and the standard errors (SE) of the relations between observed and estimated
values obtained for both the BPN and the linear regressions (LR). The BPN models showed
higher predictability than the regressions. On the basis of high r² and low SE, the best
performance among BPN models was obtained for the nectivore, diadromous, and multivore
guilds. In contrast, the poorest fit was for primary species. 
The partial derivatives method allowed to find the sensitivity of the BPN for each guild by
plotting environmental descriptors against their partial derivatives. This is shown in figure
7.3 for SURF, which resulted the most important variable for most guilds. The values above
the horizontal axis mean a positive relationship and the values below it represent a negative
influence for the corresponding values of SURF. We can see that SURF has a positive effect on
planktivore and introduced species. For other guilds its influence was twofold: certain
species seem favoured while others do not.
With respect to linear regressions, the contribution of the variables was considered according
to their regression coefficients (Beta) (table 7.2). The order in decreasing importance of the
variables was: DIST, SURF, TEMP, ALT and FLOW for the regressions. Contrary to the BPN
models, TEMP was more relevant and FLOW was the lowest ranked.
Figure 7.3. Partial derivative values (d-SURF) for the model sensitivity to surface of
catchment area (SURF). The first four graphs correspond to trophic guilds and the two
below to origin guilds. The graph corresponding to diadromous species is not shown
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Table 7.2. Regression coefficients (Beta), standard errors (SE) and p-values (p) of the
multiple regression models for each guild.
Beta SE p Beta SE p
Benthivore Diadromous
ALT -0.14 0.00 0.05 -0.12 0.00 0.07
DIST 0.34 0.00 0.00 -0.04 0.00 0.63
SURF 0.44 0.00 0.03 0.99 0.00 0.00
TEMP 0.26 0.12 0.00 0.00 0.05 0.97
FLOW -0.25 0.01 0.22 -0.20 0.00 0.29
Multivore Introduced
ALT 0.12 0.00 0.22 -0.10 0.00 0.10
DIST 0.54 0.00 0.00 0.32 0.00 0.00
SURF -0.57 0.00 0.04 0.23 0.00 0.19
TEMP 0.16 0.04 0.14 0.32 0.10 0.00
FLOW 0.56 0.00 0.04 0.03 0.01 0.84
Nectivore Native
ALT -0.08 0.00 0.31 -0.13 0.00 0.18
DIST 0.40 0.00 0.00 0.45 0.00 0.00
SURF 0.50 0.00 0.02 -0.16 0.00 0.55
TEMP 0.01 0.04 0.88 0.21 0.14 0.05
FLOW -0.14 0.00 0.54 0.01 0.01 0.96
Planktivore
ALT -0.22 0.00 0.01
DIST 0.16 0.00 0.10
SURF 0.08 0.00 0.72
TEMP 0.28 0.08 0.00
FLOW 0.17 0.01 0.45
7. 2.4. Discussion
Prediction of guilds composition 
The use of BPN models for predicting fish species richness in groups of guilds was better
than regressions. This was probably due to the non-linearity of the relationships between
variables (Lek et al. 1996). Between 55% (for the guild of primary species) and 82% (guild of
introduced species) of the variance was explained with the BPN models. This is comparable
to the works of Schleiter et al. (1999) and Mastrorillo et al. (1998a). 
However, the predictions showed high variability in several guilds for which the standard
errors were rather high (table 7.1). These high variations were more evident with the guilds
of primary (SE = 1.81), benthivore (1.56), and introduced species (1.21). The same happened
with the regression models, reflecting perhaps the fact that species included in those guilds
are more widely distributed, occupying a diverse range of habitats in the Garonne basin
(Keith & Allardi, 2001). In contrast, the BPN models for secondary and nectivore species gave
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better fits (table 7.1). These species have a more restricted distribution, dwelling in the larger
streches closer to estuaries or large pools. This fact may lead both BPN and regression models
to lose certain power of generalisation when trying to predict species richness within
heterogeneous habitats. Schlosser (1990) and Paller (1994) demonstrated that there are
relevant differences in fish assemblages between upstream and downstream reaches,
suggesting the existence of different physiographic regions or source/sink areas within the
basin (Angermeier & Winston 1999, Smogor & Angermeier 2001). The natural variability of
fish assemblages in rivers –not taken into account in the present study, could also affect the
accuracy of the predictions (Oberdorff et al. 2001a). Another point relates to the nature of the
data. Since surveys were carried out by different teams and consequently with unequal
fishing effort, some bias may be present in the sampling data set. Nevertheless, the objective
of these surveys was the collection of total species richness and, as recommended by Seegert
(2000), it was carried out with different fishing gears for having a good estimation of species
richness. A loss of accuracy may be another source of uncertainty in our results since we dealt
with large spatial and temporal scales of analysis (Angermeier 1995). However, as Poff &
Allan (1995) demonstrated, ecological hypothesis may be examined by using data collected in
this way.
Contribution of environmental variables
The significant variables which explained species composition of guilds with the BPN were
coincident with the findings of Oberdorff et al. (1995). They found that surface of catchment
area and mean annual river discharge were the most important factors influencing global fish
species richness. However, a factor not included in our analysis –energy availability, may
also play an important role on freshwater fish assemblages composition (Guégan et al. 1998).
Our results were as well congruent with landscape theory, which relates components of the
surrounding landscape with the functioning of lotic systems (Schlosser 1991, Angermeier &
Schlosser 1995, Schlosser 1995). Although no single environmental descriptor has the
explanatory power to account for fish community structure, Angermeier & Winston (1999)
noted that surface of catchment or drainage area (i.e. SURF) could be broadly useful in
explaining variation among aquatic communities. We found SURF as the most important
descriptor in explaining fish guilds in the Garonne basin, except for secondary species. The
latter could be explained on the basis that these fish migrate from the sea into freshwater and
they remain in certain specific areas of large rivers. For them, ALT and FLOW were more
relevant.
Taking into account values close to 20% (i.e. nectivore and introduced guilds), the second
most influential variable was FLOW which was also consistently significative among guilds
(figure 7.2). This variable involves natural drastic changes in headwater streams and more
stable conditions in downstream areas (Schlosser 1995). Nevertheless, water flow regulation
does play a role in fish community structure (Bain et al. 1988, Oberdorff et al. 2001a). Physical
barriers such as weirs, dams and flood-control structures are a crucial factor on fish
communities. Schlosser (1990) indicates that indirect effects on fish assemblages like
alteration of habitat, nutrients, energy and food, and direct effects such as reduction of larvae
survival, are a consequence of flow regulation in rivers.
The third place of explanatory power, corresponding to ALT and DIST, was a standard
outcome for explaining fish assemblage composition in rivers (Wootton 1991). TEMP instead
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was not meaningful in any BPN model. Two conceivable explanations, not necessarily
mutually-exclusive, may be explored. First, Reyjol et al. (2001) related  the highest
temperature of the year to the presence of salmoniform fish and the coldest to cypriniform
species in the Garonne river. Thus, extreme values would be more sensitive than mean
annual temperature, as shown by Lyons (1996), who found that fish community composition
in Winsconsin was strongly associated with summer temperature whereas altitude was not
meaningful. This leads to the second explanation: ALT, SURF, and FLOW accounted for the
effects of TEMP in the BPN models. 
A different circumstance was present in the regression models as TEMP was among the most
significant variables and FLOW the lowest ranked (table 7.2). TEMP may have explained
guilds species richness, masking the effects of ALT and FLOW. We reckon, though, that the
poorer predictive power of regression models (table 6.1) and their non-linear nature make
them more unreliable in comparison with BPN models. It has to be noted that the role of
descriptors may vary across landscapes or scales (Angermeier & Winston 1999) and as shown
here, among guilds as well.
Environmental management issues
Following the landscape ecology concepts of Schlosser (1991), SURF, as an integrative
variable, implies human influence on rivers due to agriculture, deforestation, and urban and
industrial developments which take place in the Garonne basin. These economic activities
result in significant alterations in fish assemblages affecting primary productivity and
nutrient concentration, which have in turn a direct influence on trophic guilds. For example,
planktivore species seem to be favoured by an increase of both drainage area and of organic
matter (figure 7.3). But organic matter also means sedimentation, so that benthivore species
which are adapted to it may present greater resistance (i.e. dots above the horizontal axis in
figure 7.3) than the ones which feed from intolerant invertebrantes or plants (dots below the
horizontal axis). Something similar may explain the patterns of nectivore and multivore
species which consume planktivore or tolerant benthic species and have a positive
relationship with SURF, while for others it is a rather adverse condition. Sedimentation in
rivers is strongly linked to agricultural practices. For example, Harding et al. (1999) point out
that the degree of intensity in agriculture along a river catchment is closely related to the
impacts on the lotic system, and Peterson (2000)  shows that the changes in land use that
influence the structure and dynamics of fish populations can also have economic
consequences. The fact that FLOW was also a meaningful descriptor is of relevance to
decision-makers because it implies a growing concern in environmental management of
rivers (Schlosser 1990), including the preservation of aquatic diversity (Angermeier &
Schlosser 1995).
Modelling guilds thus, may prove relevant for indices of biotic integrity (IBI). Guilds are used
for constructing metrics for IBI which vary in conformity with regional features. For example,
Oberdorff & Hughes (1992) modified the IBI for the Seine-Normandie basin in Northern
France. Thus, predicting guilds composition from landscape variables may be a first step to
evaluate metrics for environmental quality indices in the Garonne basin. As IBI metrics are
often subjectively assessed (Karr et al. 1986), BPN models may give a quantitative
approximation for assessing IBI metrics. We have to note, nevertheless, that the use of ANNs
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are just a way to verify or assess IBI metrics, not to substitute the expertise of biologists in
constructing an IBI (Karr et al. 1986).
A final word should be said about some of the drawbacks involved in modelling ANNs.
First, there is a need for large databases to have better predictions. Second, an independent
data set for validating the models is desirable. Both large databases and independent data
sets are often difficult to find in ecological work. Thus, for small data sets like the one used
for this paper, the leave-one-out method has to be carried out, a method which may present
sometimes high variance (Kohavi 1995). Third, as probabilistic approaches (Oberdorff et al.
2001b), ANNs are not able up to date to assess the elements of fish assemblages which
respond to human influences. Further research is thus needed for modelling both ecological
and economic aspects in aquatic environmental management (Peterson 2000), taking into
account regional heterogeneity (Smogor & Angermeier, 2001).
7. 2.5. Conclusion
We predicted guilds composition by means of a BPN, showing that the main descriptors of
fish assemblages in the Garonne basin might imply human influence (i.e. land-use and flow
regulation) in rivers. However, the heterogeneous habits and spatial distribution of the
species, along with temporal variability and data uncertainty, led presumably to a loss of
prediction power for BPN. We found nevertheless, that ANNs were an useful tool for gaining
a first insight into fish assemblages in the Garonne basin –by means of guilds and the factors
that determine their composition. Furthermore, we provided an objective way to assess or to
evaluate IBI metrics, which may be of interest to decision makers under the EU Water
Framework Directive. Further work thus, should be directed in understanding ecological and
human processes within the studied region
7.3. Commentaires supplémentaires 
Dans le chapitre 5, nous avons expliqué les avantages et les inconvénients de modeliser des
réseaux de neurones artificiels. Dans cette section, nous présentons quelques perspectives
pour les améliorer. Par exemple, une approche intéressante est celle d'Olden & Jackson
(2002b) qui emploient des procédures aléatoires pour estimer les poids qui relient la couche
d'entrée, la couche cachée et la couche de sortie. Ainsi, nous pourrions éliminer les
"connections nulles" entre neurones, facilitant l'interprétation des contributions des variables
d'entrée.
Özesmi & Özesmi (1999) ont proposé des "diagrammes d'interprétation neuronaux", dans
lesquels l'épaisseur de la ligne est proportionnelle aux poids entre neurones. Pourtant,
l'application de cette méthode nécessite d'une analyse de sensibilité capable de distinguer les
variables "positives" (c.-à-d. promoteurs) des négatives (c.-à-d. inhibiteurs). En effet, les
contributions des variables pour les modèles poisson-habitat changent selon les approches
utilisées (Olden & Jackson 2002a), donc, il y a un besoin important d’analyses de sensibilité
plus robustes pour les réseaux de neurones artificiels. D’ailleurs, l'avancement sur les
analyses de sensibilité ainsi que la comparaison de plusieurs méthodes a été faite par Gevrey
et al. (2002, 2003, 2004). En effet, ces auteurs ont démontré que la méthode des dérivées
partielles (PaD) était la plus pertinente à l'analyse écologique. De cette manière, une
évaluation critique des diagrammes d'interprétation neuronaux couplée à des analyses de
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sensibilité, permettent une meilleure compréhension des processus écologiques (Özesmi &
Özesmi 1999).
L'utilité de combiner des approches différentes de modélisation, y compris linéaires et non
linéaires, a été évoquée par Olden & Jackson (2002a). Ainsi, Schleiter et al. (1999) ont
démontré que de meilleurs résultats étaient obtenus, pour les invertébrés aquatiques et la
qualité de l'eau, en combinant des techniques linéaires et non linéaires. En effet, la
modélisation des systèmes écologiques implique presque toujours des suppositions ad hoc
(Schnute & Richards 2001).
Un défi pour les modèles de réseaux de neurones artificiels est leur application directe à la
gestion environnementale. Par exemple, Olden & Jackson (2002a) donnent une liste des
applications potentielles pour les modèles prédictifs poisson-habitat :
 Mesurer les effets du changement d'habitat par les patrons d'utilisation du sol.
 Estimer l’adéquation de l'habitat à la réintroduction des espèces en danger.  
 Prévoir l'établissement et la diffusion des espèces exotiques.  
 Signaler les endroits où habitent des espèces menacées ou des brèches dans leur
distribution.
En effet, une combinaison des réseaux des neurones artificiels et des systèmes d’information
géographique s’avérerait fort intéressante pour l’écologie et la gestion des ressources
naturelles.
En conclusion, nous devons rappeler que l'utilisation de réseaux de neurones artificiels doit
être basée sur une compréhension détaillée de l'écologie du système en question (Özesmi &
Özesmi 1999) et que les modélisateurs devraient rester toujours sceptiques, augmentant leur
connaissance et appliquant leur bon sens pour la gestion des ressources halieutiques (Schnute
& Richards 2001). 
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Chapitre 8
La relation entre la qualité de l’eau et les peuplements de poissons
8.1. Introduction 
Nous avions signalé au chapitre 1 que l’usage du sol est une des principales sources de
pollution diffuse dans les cours d’eau (Steedman 1988, Allan et al. 1997, Wang et al. 1997,
Harding et al. 1998). En outre, dans le chapitre 7, nous avons montré que la surface du bassin
versant est une variable intégrative qui a une influence sur les peuplements de poissons dans
le bassin de la Garonne. Nous nous intéressons donc à trouver l’association entre la qualité
de l’eau et les peuplements de poissons à l’échelle globale du bassin de la Garonne. 
Peu de travaux en France ont été éffectués à grandes échelles spatio-temporelles sur les
relations entre la physico-chimie de l'eau et les communautés de poissons. Seule l'étude de
Changeux & Pont (1995) qui ont associé les cinq catégories de qualité de l'eau aux
préférences d'habitat des espèces de poissons dans plusieurs bassins méditerranéens, mais
sans inclure des variables physico-chimiques quantitatives, ni examiner l’influence sur des
guildes de poissons. La majeure partie des travaux sur la qualité de l’eau et les poissons dans
le bassin de la Garonne ont été plutôt focalisés sur les effets locaux des pollutions ponctuelles
(par exemple Lim & Labat 1979, Dauba et al. 1997, Hutagalung et al. 1997, Andres et al.
2000). Nous examinons donc, si les variables physico-chimiques de l’eau ont une influence
sur la richesse spécifique des guildes sur de poissons à grande échelle. 
Nous présentons deux approches. Dans le premier, nous groupons les espèces selon leur
origine dans le bassin en autochtones et introduites pour attaquer le problème de
conservation de la biodiversité. Dans le deuxième approche, le groupement s’effectue par
guilde trophique où l’hypothèse au départ est que certaines variables physico-chimiques que
nous pouvons qualifier de polluants, pourront affecter la chaine trophique
(approvisionnement en nourriture des poissons) et feront diminuer la richesse spécifique des
guildes (Berkman & Rabeni 1987), hormis les espèces omnivores, qui sont supposées
s’adapter le mieux aux altérations du milieu (Oberdorff et al. 2002). 
Le contexte régional du bassin versant est aussi pris en compte : zone de montagne, de
piedmont et de plaine, d’après les racommendations de Resh et al. (1988) et Smogor &
Angermeier (2001).
8.2. Implications of water quality on the local distribution of fish species in the Garonne
basin*
8. 2.1. Introduction 
Water quality standards have been traditionally focused on drinking water, recreational and
industrial uses. More recently, however, aquatic ecosystem integrity and biodiversity
conservation have been introduced as elements of new water quality guidelines. Such is the
case of the 1992 French water law and the recent project of the Water Framework Directive of
the European Commission.  It is thus interesting to define the relations between biodiversity
(e.g. fish assemblages) and water quality (e.g. physico-chemical properties).
Few works in France have tried to analyse large spatio-temporal scales on the relationship
between physico-chemistry of water and fish communities. The study of Changeux & Pont
(1995) associated five grades of water quality (although without using physico-chemical
                                                          
* Tiré de : Aguilar Ibarra et al. Cybium (submitted).
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variables) to habitat preferences of fish species in several Mediterranean basins. With respect
to the Garonne basin, most of the previous observations were focused on a local basis or on
punctual pollution events (e.g. Lim & Labat 1979, Dauba et al. 1997, Hutagalung et al. 1997).
Therefore, our aim is to study the relationship between physico-chemical variables of water
and the distribution of fish species in the whole Garonne basin, in order to identify the
variables which have an influence on the specific richness of native and introduced fish. We
also integrate a regional context in our study. Resh et al. (1988) and Smogor & Angermeier
(2001) noted that both natural and human disturbances in rivers have different
consequences, according to the physiography of the catchment area (i.e. mountain, piedmont
or plain).
8.2.2. Material and methods
In order to understand the relationship between water quality and fish distribution, we
coupled two independent data sets. One was provided by the Regional Water Agency
(AEAG) containing 20 physico-chemical variables (figure 8.1) from 84 sampling stations
widely distributed in the Garonne basin, collected by for the period 1990-1996. The other
database was the fish collection of the Aquatic Environment Team at the School of
Agronomics in Toulouse (ENSAT), comprising the presence of fish species collected between
1986 and 1996. The 32 recorded species belonged to nine orders and 12 families, with
Cyprinidae with the higher number of species (17). Diadromous and marine fish (eight
species) were not included in the analyses. Species were classified in two groups according
to their origin in the basin in native and introduced species, following the information of
Keith (1998) and Keith & Allardi (2001). Sampling sites were classified in three physiographic
regions (figure 8.2): mountain sites (located above 400 m over sea level), piedmont sites
(between 200 m and 400 m) and plains (below 200 m).
Previous examination of the data led us to transform variables in order to apply regression
models. First, physico-chemical variables were log-transformed for avoiding non-normality.
Second, they were standardised with mean 0 and standard deviation 1 since they had
different units. Third, a factor analysis with maximum likelihood extraction, varimax
rotation and Kaiser’s normalisation was carried out in order to eliminate their
multicollinearity (Degerman & Sers 1992). Finally, the resulting factor scores for each
observation were introduced in multiple step-wise regression models as the explanatory
variables of the natural logarithm of species richness (Eklöv et al. 1999). A model was run for
total species and for every group (introduced and native species), in every physiographic
region, giving a total of nine models. All statistical analysis were carried out using MS-Excel®
and SPSS for Windows®.
8.2.3. Results
Most of the physico-chemical properties increased with along the longitudinal profile, from
the mountain to the plain (figure 8.1), as well as the number of species (figure 8.2). Four
species in the mountain sites presented an occurrence higher than 50%, while seven for the
piedmont, and 14 in the plain (table 8.1).
The original physico-chemical variables were grouped in four factors accounting for nearly
80% of the total variance (eingenvalue > 1.0). We assigned names to these factors according
to their highest loads (i.e. taking into account an absolute value larger than 0.5) (table 8.2).
Hence, the first factor (F1) included several pollutants such as sodium, chloride, potassium,
phosphate, nitrite, chemical oxygen demand, ammonia, nitrate, biological oxygen demand,
sulphate, suspended solids, and a negative load for dissolved oxygen. The second factor (F2)
comprised carbonates, calcium, conductivity pH, and magnesium, which indicated alkalinity
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in the water. The third factor (F3) presented high negative loads on dissolved oxygen and
oxygenation rate. Finally, the fourth factor (F4) had the heaviest loads on temperature and
flow, representing the hydroclimatic environment
The regression models for total and native species in the mountain retained two
factors during the stepwise process: F1 and F2. While the coefficient of the former was
negative, F2 was positive. The latter was also significant for the model for introduced fish in
the plains. In the piedmont, all models had F4 as significant with positive coefficient, as well
as in the plains. The model for introduced species in the mountain was not significant (p<
0.05) due possibly to the few observations in the dependent variable. Models in the plain
resulted with a lower determination coefficient (r²) than the other areas (table 8.3). 
Table 8.1. Percentage of occurrence (100% = 84) of fish species in each region, and scientific names with
their code. Stars indicate introduced species and crosses indicate status to be verified (Keith 1998).
Mountain Piedmont Plain Code  Scientific name
TRF 94.1 GOU 90.9 GAR 95.6 ABL Alburnus alburnus (Linnaeus, 1758)
VAI 82.4 LOF 81.8 CHE 93.3 BAF+ Barbus barbus (Linnaeus, 1758)
GOU 70.6 TRF 81.8 GOU 91.1 BBG* Micropterus salmoides (Lacépède, 1802)
LOF 70.6 VAI 81.8 BAF 88.9 BLE+ Blennius fluviatilis Asso, 1801
BAF 41.2 BAF 68.2 ABL 75.6 BOU*+ Rhodeus sericeus (Pallas, 1776)
CHA 41.2 VAN 63.6 VAN 71.1 BRB+ Blicca bjoerkna (Linnaeus, 1758)
CHE 41.2 CHE 50.0 PES 68.9 BRE+ Abramis brama (Linnaeus, 1758)
LPP 23.5 GAR 36.4 VAI 64.4 BRO*+ Esox lucius Linnaeus, 1758
TAN 23.5 ABL 31.8 PER 60.0 CAR* Carassius sp.
VAN 23.5 TOX 31.8 TOX 55.6 CCO* Cyprinus carpio Linnaeus, 1758
BRO 11.8 LPP 27.3 BRE 53.3 CHA Cottus gobio Linnaeus, 1758
PER 11.8 PER 27.3 LOF 53.3 CHE Leuciscus cephalus (Linnaeus, 1758)
CCO   5.9 BRO 22.7 TAN 53.3 EPI Gasterosteus aculeatus Linnaeus, 1758
GAR   5.9 TAN 22.7 BRO 51.1 GAM* Gambusia affinis (Baird et Girard, 1853)
SAN   5.9 CCO 13.6 CCO 48.9 GAR*+ Rutilus rutilus (Linnaeus, 1758)
TOX   5.9 SAN 13.6 SAN 48.9 GOU+ Gobio gobio (Linnaeus, 1758)
CAR   9.1 ROT 44.4 GRE* Gymnocephalus cernua (Linnaeus, 1758)
CHA   9.1 PCH 40.0 LOF Barbatula barbatula (Linnaeus, 1758)
GRE   4.5 BRB 31.1 LPP Lampetra planeri (Bloch, 1784)
PAP   4.5 TRF 28.9 PAP* Pachychilon pictum (Heckel et Kner, 1858)
PES   4.5 CAR 22.2 PCH* Ictalurus melas (Rafinesque, 1820)
PSR   4.5 LPP 22.2 PER*+ Perca fluviatilis (Linnaeus, 1758)
ROT   4.5 BOU 17.8 PES* Lepomis gibbosus (Linnaeus, 1758)
GAM 11.1 PSR* Pseudorasbora parva (Temminck et Schlegel, 1842)
GRE 11.1 ROT+ Scardinius erythrophthalmus (Linnaeus, 1758)
PAP   8.9 SAN* Stizostedion lucioperca (Linnaeus, 1758)
BBG   6.7 TAC* Oncorhynchus mykiss (Walbaum, 1792)
BLE   6.7 TAN+ Tinca tinca (Linnaeus, 1758)
TAC   4.4 TOX Chondrostoma toxostoma (Vallot, 1837)
CHA   2.2 TRF Salmo trutta fario Linnaeus, 1758
EPI   2.2 VAI Phoxinus phoxinus (Linnaeus, 1758)
VAN Leuciscus leuciscus (Linnaeus, 1758)


































































































































































Mt Pt PlMt Pt Pl Mt Pt PlMt Pt Pl
Figure 8.1. Box plots of the log-transformed physico-chemical variables in the three ecophysiographic
regions. Bold lines within boxes represent the median and stars are values beyond three times the box
height. Mt = mountain, Pt = piedmont, Pl = plain.
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Table 8.2. Factor loadings for the 20 physico-chemical variables in the sampling sites.
Loadings with absolute values larger than 0.50 are in bold characters. 
F1 F2 F3 F4
Water temperature (°C) 0.36 0.33 0.10 0.87
pH -0.31 0.73 -0.38 0.06
Conductivity (µScm-1) 0.47 0.84 0.08 0.02
Immediate dissolved oxygen (mgl-1) -0.54 -0.06 -0.81 -0.19
Oxygen saturation rate (%) -0.39 0.13 -0.86 0.28
Flow (m3s-1) -0.36 -0.05 -0.21 0.57
Suspended solids (mgl-1) 0.60 0.23 0.05 0.08
Biological oxygen demand (mgl-1) 0.65 -0.27 0.33 -0.10
Chemical oxygen demand  (mgl-1) 0.70 -0.26 0.31 -0.05
Calcium (mgl-1) 0.13 0.96 -0.03 0.01
Magnesium (mgl-1) 0.16 0.63 -0.01 0.13
Sodium (mgl-1) 0.92 0.17 0.20 0.01
Potassium (mgl-1) 0.74 0.18 0.16 0.00
Ammonium (mgl-1) 0.68 -0.22 0.34 -0.07
Chloride (mgl-1) 0.86 0.19 0.28 0.12
Sulphates (mgl-1) 0.62 0.44 0.11 0.05
Bicarbonates  (mgl-1) 0.11 0.98 -0.01 0.05
Nitrites (mgl-1) 0.72 0.22 0.27 -0.04
Nitrates (mgl-1) 0.67 0.43 0.16 0.12





























Figure 8.2. Sampling sites (black dots) arranged by altitude showing their
local species richness (hollow dots).
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8.2.4. Discussion
The influence of physico-chemical factors depended on both the physiography and the
groups of fish. In the mountain region, the factor related to water pollution (F1) was
significant for the regression models of native species, in spite of an absolute better water
quality than in the piedmont and the plain (AEAG 1997). The other factor having an
influence for native species in the mountain was F2, the alkaline-related variable. It has been
shown that levels of conductivity between 20 and 500 µScm-1 and minimal concentrations of
sodium (Arrignon 1998) and calcium (Cuinat 1971) are beneficial for fresh water fish living in
limestone rivers, such as headwater streams of the Garonne basin. Moreover, Leynaud &
Trocherie (1980) noted that the toxicity of certain pollutants is curtailed in calcium-rich
waters.
Table 8.3. Significant regression coefficients of the step-wise regression models, determination
coefficients (r²), and standard errors (in parentheses) of the models for total species richness and for
each group in each region. The model for introduced species in the mountain was not significant (n.s.,
p>0.05).
Species richness Mountain Piedmont Plain
Total 
r²   = 0.69
b  = 1.83 (0.08)
F2 = 0.28 (0.06)
F1 = -0.19 (0.06)
r²   = 0.62
b  = 2.42 (0.08)
F4 = 0.60 (0.10)
r²   = 0.40
b  = 2.54 (0.05)
F4 = 0.28 (0.05)
Native  
r²   = 0.63
b  = 1.88 (0.09)
F2 = 0.29 (0.07)
F1 = -0.19 (0.08)
r²   = 0.63
b  = 2.62 (0.10)
F4 = 0.76 (0.13)
r²   = 0.37
b  = 2.81 (0.06)
F4 = 0.34 (0.07)
Introduced  n.s.
r²   = 0.62
b  = 1.07 (0.13)
F4 = 0.95 (0.16)
r²   = 0.40
b  = 1.35 (0.08)
F4 = 0.46 (0.09)
F2 = 0.24 (0.08)
The species richness of both introduced and native species for the piedmont and the plain
regions were all explained by the factor which comprised the heaviest loads on temperature
and flow (F4). This is a standard result because both temperature and flow are major
components of the physical habitat in rivers (Matthews 1998, Angelier 2001). The fact that F1
was not relevant to neither the piedmont nor the plain models in contrast to mountain
models, is coincident with the findings of Reash & Pigg (1990), and can be explained by the
high degree of sensitivity of headwater species (e.g. Salmo trutta, Cottus gobio) which need
very stringent conditions for their reproduction and survival. These species are more
sensitive than several Cyprinids (e.g. Rutilus rutilus, Alburnus  alburnus) to the pollutants
coming from urban waste (Alabaster & Lloyd 1982), and sediment-associated toxicants
resulting from impoundments and dams discharges (Ankley et al. 1990, Crisp 1996). In the
Pyrenees, for instance, dams and urban settlements have notably increased during the
second half of the 20th century (Steiger et al. 1998), facilitating the adaptation of resistant
Cyprinids. 
The model for introduced species in the plain also included F2 (i.e. alkalinity). A possible
interpretation could be that many introduced species (e.g. R. rutilus, Stizostedion lucioperca,
Lepomis gibbosus, Ictalurus melas) present high tolerance to mineral-rich waters (Bruslé &
Quignard 2001,  Keith & Allardi 2001), which would allow them to better support the
influence of brackish waters from the Gironde estuary in our downstream sites.
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The fact that models in the plain presented a low r² may indicate that many variables, not
included in our analysis, do have a role in explaining fish species richness in downstream
reaches (Reash & Pigg 1990). This would be the case of biogeographical history, the regional
species pool, or habitat diversity (Oberdorff et al. 1993, Eklöv et al. 1999). 
The oxygen-related factor (F3) was not significant in any of the models. As oxygenation is
inversely proportional to pollution and temperature, F1 and F4 may have accounted for the
effects of F3 in the regression models. In fact, oxygen concentrations in Garonne basin rivers
are above critic physiological thresholds needed by fishes (about 5 mgl-1), so that specific
richness is not influenced by oxygen levels. According to Angelier (2001), the longitudinal
distribution of fish on a river is related more with flow and temperature than with oxygen
concentrations.
Finally, the differences between fish assemblages among physiographic regions found in this
study may confirm that the heterogeneity of a large basin is of relevance to aquatic
management and the preservation of biodiversity (Smogor & Angermeier 2001). A special
consideration has to be given to native species in the mountains, which are more sensitive to
variations of physico-chemistry, even when values of water quality are below official
standards. This should therefore has to be taken into account to define water quality under
the European Water Framework Directive application project. 
8.3. Evidence of association between non-point source pollution and riverine fish in south
west France*
8.3.1. Introduction 
Traditional water quality guidelines have focused on drinking water, agricultural,
recreational and industrial uses. More recently, however, more emphasis has been given
towards aquatic ecosystem protection under ‘new generation water quality guidelines’ (Hart
et al. 1999), which recognise that the structure of aquatic biota, including fish, is related to
differences in water chemistry and hydrology (Cooper et al. 1998). 
In France, regulations relating aquatic quality improvement were set up in the 1970s after the
levels of pollutants in rivers severely affected fish fauna (Leynaud & Trocherie 1980).
Changes in French legislation and European Directives on water quality, giving more
emphasis on environmental issues (Piégay et al. 2002), along with improved technology for
treating sewage waters have eased the problem of point-source pollution on a general basis,
with the consequent recovery of fish populations (Dauba et al. 1997). 
Nevertheless, the role of non-point source pollution (NPS) on fish communities in French
rivers has been largely neglected from freshwater researchers. NPS, unlike punctual
pollution, comes from many diffuse sources and is difficult to identify, being mainly linked
to economic activities such as agriculture, urbanisation, mining, and deforestation (Harding
et al. 1998, 1999). As biological requirements for certain species are closely related to water
properties  (Crisp 1996, Mann 1996), it has been demonstrated that gradual changes in water
quality due to NSP affect fish assemblages in a more important way and in a longer term
than punctual pollution (Hughes & Gammon 1987, Harding et al. 1998, Amisah & Cowx
2000, Lyons et al. 2001, Wang et al. 2001). 
Our paper analyses the association between NSP and fish assemblages in one of the largest
basins in Europe: the Garonne basin, SW France (Revenga et al. 1998). Although the Garonne
basin is considered as one of the least impacted by flow regulation in Europe and one of the
                                                          
* Tiré de : Aguilar Ibarra et al. Ecotoxicology (submitted).
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least polluted (Etanchu & Probst 1988), it has suffered from intensive damming during the
second half of the 20th century (Steiger et al. 1998) and the quantity of applied fertilizer has
dramatically increased in the past few years (Semhi et al. 2000), leading to several concerns
on fish conservation (Keith 2000). 
Since most of the work carried out on the relationship between fish communities and water
quality in the Garonne basin has been only locally-based and focused on punctual pollution
(e.g. Lim & Labat 1979, Dauba et al. 1997, Hutagalung et al. 1997, Andres et al. 2000), our
objective is to test whether water pollutants and other physico-chemical properties of water
have an influence on fish species richness of trophic guilds on a large scale analysis (i.e. the
whole Garonne basin). We use of trophic guilds because they have proven useful indicators
of NSP (Berkman & Rabeni 1987) and are commonly used in metrics for indices of biotic
integrity (Hughes et al. 1998). For example, benthivore fish were good indicators of water
quality in Maryland rivers (Scott & Hall 1997), and piscivore fish are of special interest to
conservation (Schlosser 1991) and sportfishing (Oberdorff & Hughes 1992). The hypothesis
here is that NSP will affect food supply (Berkman & Rabeni 1987) and will therefore reduce
fish species richness in all guilds, except for omnivore species which are assumed as capable
of adapting better to disturbances (Oberdorff et al. 2002).
8.3.2. Methods
Our analysis was carried out in three steps: database coupling, factor analysis, and step-wise
regression modelling. First, we used two independent data sets; one from the regional water
agency (AEAG) containing 20 physico-chemical variables collected between 1990 and 1996
on a regular basis (several days every month) in a pre-defined sampling network widely
distributed in the Garonne basin, where the agency carries out its water quality monitoring
(AEAG 1997). The other database was the fish species richness data collection of ENSAT,
recorded in the period 1986-1996, although not sampled at regular intervals. We reckoned
this dataset as a good representation of fish fauna in this area, according to our field
experience and to fish atlases for French fish fauna (Bruslé & Quignard 2001 Keith & Allardi
2001). We verified geographic correspondence of both databases by means of a Geographic
Information System (ArcView®) for assigning local species richness to each AEAG sampling
site. The resulting data set contained 84 study sites in 32 streams and rivers. Species with a
percentage of occurrence higher than 5% were classified in two groups of trophic guilds
(table 8.4) with the information of Michel & Oberdorff (1995), Berrebi-dit-Thomas et al. (1998)
and Oberdorff et al. (2002). Guilds were formed with respect to their feeding habitat in
benthivore (i.e. associated to the bottom) and water-column species; and the second
according to their type of food in omnivores, invertivores, piscivores, detritivores and
herbivores. The latter contained only one species (Rhodeus sericeus) and was not used in
further analyses.
Table 8.4. List of species in order of percentage of occurrence (100% = 84 sites), classified
in  guilds of feeding habitat (B = benthic, W = water column) and type of food (O =
omnivore, I = invertivore, P = piscivore, D = detritivore, H = herbivore). Only species with
an occurrence higher than 5% are shown.






Gudgeon Gobio gobio B O 86.90
Barbel Barbus barbus B O 73.81
Minnow Phoxinus phoxinus W O 72.62
Chub Leuciscus cephalus W O 71.43
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Table 8.4. Continued…






Stone loach Barbatula barbatula B I 64.29
Roach Rutilus rutilus W O 61.90
Dace Leuciscus leuciscus W O 59.52
Brown trout Salmo trutta fario W I 55.95
Bleak Alburnus alburnus W O 48.81
Perch Perca fluviatilis W P 41.67
Eel Anguilla anguilla B I 40.48
Tench Tinca tinca B O 39.29
Toxostome Chondrostoma toxostoma B O 39.29
Pumpkinseed Lepomis gibbosus W I 38.10
Pike Esox lucius W P 35.71
Common carp Cyprinus carpio B O 30.95
Pikeperch Stizostedion lucioperca W P 30.95




Brook lamprey Lampetra planeri B D 23.81
Black bullhead Ictalurus melas B I 21.43
White bream Blicca bjoerkna B O 16.67
Goldfish Carassius sp. B O 14.29
Sea trout Salmo trutta trutta W I 13.10
Bullhead sculpin Cottus gobio B I 11.90
Allis shad Alosa alosa W O 10.71
Bitterling Rhodeus sericeus W H 9.52
Salmon Salmo salar W I 9.52
Sea lamprey Petromyzon marinus B D 8.33
Ruffe Gymnocephalus cernua B O 7.14
Mosquito fish Gambusia affinis W I 5.95
Albanian roach Pachychilon pictum W O 5.95
Second, the annual mean values of the physico-chemical variables were log-transformed for
avoiding non-normality, and then standardised with mean 0 and standard deviation 1. A
factor analysis with maximum likelihood extraction, varimax rotation and Kaiser’s
normalisation was carried out in order to eliminate collinearity and reduce the number of
variables (i.e. dimensionality). The maximum likelihood method is, according to Everitt &
Dunn (1991), a more robust statistical method for choosing the number of factors than
principal components analysis. In order to see more clearly the results of the factor analysis
we plotted the ordinations.
Third, the resulting factor scores for each observation were introduced in multiple step-wise
regression models as the explanatory variables of the natural logarithm of each guild species
richness, eliminating thus the non-significant factors (p>0.05). We included a dummy
variable in order to assess whether regional heterogeneity in the basin had an effect on the
models. Resh et al. (1988) and Smogor & Angermeier (2001) noted that both natural and
human disturbances in rivers have different consequences, according to the physiography of
the catchment area (i.e. mountains, piedmont or floodplain). Hence we arranged our
sampling sites in descending order with repect to their altitude assigning values of 1 for the
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upper third of the data set, 0 for the mid-third, and –1 for the lower-third, representing the
mountains (from 1000 m to 315 m over sea level), the piedmont (from 285 m to 140 m), and
the floodplains (from 137 m to 13 m) respectively. Nine models were run: all species (TS), all
benthivore species (BT), all water column species (WT), benthic (BO) and water-column
omnivore species (WO), benthic (BI) and water-column invertivore species (WI), benthic
detritivore species (BD), and water-column piscivore species (WP). All statistical analysis
were carried out using MS-Excel® and SPSS for Windows®.
8.3.3. Results
The 20 original variables were grouped into four factors accounting for 80% of the total
variance (eigenvalue > 1.0). We named factors according to loadings whose absolute values
were larger than 0.5 (table 8.2). Hence, the first factor (F1) included variables associated to
NSP pollution, the second factor (F2) indicated alkalinity in the water, the third factor (F3)
presented high negative loads on oxygenation variables, and finally, the fourth factor (F4)
had the heaviest loads on temperature and flow, corresponding to the physical habitat.
Factor ordinations are presented in figure 8.3.
The NSP factor (F1) was significant (p<0.05) and with a negative regression coefficient for the
TS, BT, BO, BI, WT and WI models. The alcalinity factor (F2) was significant (p<0.05) and
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Figure 8.3. Ordinations plot for the four factors (Fi) resulting from the factor analysis
on physico-chemical properties of water.
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factor (F3) was significant (p<0.05) only in two models (BI, WI), the physical habitat (F4) was
significant (p<0.01) in all models, with the exception of BI. Finally, the dummy variable was
not significant (p>0.05) only in two models: BD and WI. For the BD model, its determination
coefficient was low (r² = 0.08) and therefore it was not considered as a meaningful
relationship (table 8.5).  
Table 8.5. Regression coefficients of the four factors (Fi) in the step-wise regression
models, determination coefficients (r²), and standard errors (in parentheses) of the models
for total species and for each guild. C = constant, D = dummy variable.
Model Coefficients p-values  
All species (TS) r²  =      0.65   (0.33)
C   =     2.35   (0.04)
F1  =  - 0.16   (0.04)
F2  =    0.09   (0.04)
F4  =    0.26   (0.05)







Benthivore species (BT) r²  =      0.63   (0.31)
C   =     1.69   (0.03)
F1  =  - 0.19   (0.04)
F2  =    0.09   (0.04)
F4  =    0.22   (0.05)









r²  =      0.57   (0.35)
C   =     1.80   (0.04)
F1  =  - 0.10   (0.05)
F4  =    0.24   (0.05)






Benthivore-omnivore species (BO) r²  =      0.66   (0.32)
C   =     1.35   (0.03)
F1  =  - 0.10   (0.04)
F2  =    0.14   (0.04)
F4  =    0.28   (0.05)







Benthivore-invertivore species (BI) r²  =      0.32   (0.30)
C   =     0.81   (0.03)
F1  =  - 0.17   (0.04)
F3  =  - 0.10   (0.03)






Benthivore-detritivore species (BD) r²  =      0.08   (0.32)
C   =     0.22   (0.04)




Water-column- omnivore  species (WO) r²   =     0.46   (0.40)
C   =    1.40   (0.04)
F4  =    0.21   (0.06)





Water-column- invertivore species (WI) r²  =      0.16   (0.36)
C   =     0.73   (0.04)
F1  =  - 0.09   (0.04)
F3  =  - 0.08   (0.04)






Water-column- piscivore  species (WP) r²  =      0.43   (0.45)
C   =     0.56   (0.05)
F4  =    0.30   (0.06)
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8.3.4. Discussion
Physical habitat (F4) was by far the most important factor in all models. This is a standard
result because both temperature and flow play critical roles in structuring fish assemblages
in rivers (Matthews 1998, Jackson et al. 2001). However, the fact that F1 was significant with
negative coefficient in six models out of nine, supports the hypothesis of an association,
though not causation, of NSP with fish assemblages composition. Our results coincide with
those of Berkman & Rabeni (1987) who demonstrated that fish with similar feeding strategies
were similarly influenced by siltation, and especially those who fed from the substratum. In
fact, siltation has been related to agricultural use of land, which has been demonstrated as a
long-term limiting agent for the recovery of fish diversity (Harding et al. 1998). 
Species richness presented evidence of regional patterns. Trophic groups of fish are related
to nutrients productivity along a river profile (Vannote et al. 1980) and their species
composition changes from the upstream to the downstream (Oberdorff et al. 1993). In our
study, the dummy variable being significant may indicate that fish assemblages respond in
different ways to either human or natural disturbances, according to the region they inhabit,
since composition of the fish assemblage changes according to the physiography of the
landscape (Resh et al. 1988; Smogor & Angermeier 2001). For example, while most of our
sensitive species (e.g. Cottus gobio, Phoxinus phoxinus, Salmo trutta) are rather characteristic of
piedmont and mountain reaches, the tolerant ones (e.g. Alburnus alburnus, Cyprinus carpio,
Rutilus rutilus), are mostly found in the floodplains. 
Species richness of benthos-related fish showed a negative association with NSP. Although
this has been observed elsewhere (e.g. Berkman & Rabeni 1987, Scott & Hall 1997) benthic
fish might be as well related to poor water quality when represented by species tolerant to
degradation (Kilgour & Barton 1999). In spite of this, the hypothesis of benthic omnivores
not being affected by NSP did not stand. This may be explained by a probable reduction of
both benthic invertebrates (Kilgour & Barton 1999) and photosynthesis on the one hand, and
deposition of toxic pollutants in the substratum on the other hand (Angelier 2001). However,
no such measurements were available in our dataset, rendering this explanation unverifiable.
Again, our benthic omnivore guild included both very tolerant species such as C. carpio and
Abramis brama, and very sensitive species like Gobio gobio and Barbus barbus. 
For the TS, BT and BO models, the alkaline-variables factor (F2) was positively correlated
with species richness. Conductivity levels between 20 and 500 µScm-1 and rather high
quantities of sodium and calcium are even beneficial for freshwater fish in limestone rivers
(Cuinat 1971, Arrignon 1998), such as headwater and piedmont streams of the Garonne
basin. 
Water-column species were not influenced by NSP as clearly as benthivore species. On the
one hand, the WT and WI guilds included salmonids such as Salmo trutta fario, S. trutta trutta,
and Salmo salar, which respond rapidly to changes in water quality (Ecklöv et al. 1999).
Salmonids and newly hatched fish are more sensitive than coarse fish and adults to several
pollutants coming from urban waste (Alabaster & Lloyd 1982), and to eutrophication caused
by impoundments and dams (Crisp 1996). In the Pyrenean range, for instance, dams and
urban settlements have notably increased during the second half of the 20th century (Steiger
et al. 1998). On the other hand, in neither WO nor WP models the NSP factor was significant.
In the case of the former it was according to our hypothesis: omnivore fish would benefit of a
greater amount of suspended solids and nutrients. In the case of piscivores, these were
possibly favoured by a higher diversity of preys found in downstream areas (Oberdorff et al.
1993). 
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Oxygen-related variables (F3) were significant only for the invertivore guilds (BI, WI). For
instance, Cottus gobio among benthic species, and salmonids for the water-column species are
notably sensitive to oxygen concentrations (Crisp 1996, Mann 1996). Invertivore guilds are
used as proxy metrics for indices of biotic integrity to account for the effects of human
disturbance on invertebrate communities (Oberdorff et al. 2002) reflecting thus the ‘health’ of
the aquatic environment (Kilgour & Barton 1999).
A higher species richness is often associated to high water quality, decreasing in degraded
conditions (Berrebi-dit-Thomas et al. 1998) which is the main assumption made in this paper.
However, this is not always the case (Oberdorff et al. 2002). Many tolerant species are
especially successful in human-disturbed habitats (Dauba et al. 1997), and eutrophicated and
lentic-waters (Mann 1996). For example, Hutagalung et al. (1997) found that fish species
richness in the city of Toulouse (the largest metropolitan area in the Garonne basin) was
higher in a polluted site than in an unpolluted site. In contrast, Wang et al. (2000) and Vila-
Gispert et al. (2002) found that intensive farming, agriculture and urbanisation presented
lower fish species richness, but dominated by tolerant species. Thus, fish assemblages may
respond in different ways to NSP depending on the region, and possibly depending on the
degree of anthropisation. When increased frequency and spatial extent of disturbances take
place, response and recovery of fish assemblages may become unpredictable (O’Neill 1999).
We may infer from our results that at a large spatio-temporal scale, fish species richness is
negatively influenced by NSP in the Garonne basin, which is still not as disturbed as other
rivers, and where both the physical habitat and regional heterogeneity have major roles in
structuring fish assemblages. For example, in highly variable environments, such as the
mountain, abiotic processes play a predominant role in controlling fish communities,
whereas in more benign or predictable environments (i.e. floodplains) stronger biotic
interactions take place, having a heavier influence in fish community structure (Matthews
1998, Jackson et al. 2001). 
We have to note, nevertheless, that other factors determine fish assemblages structure
beyond water quality, like riparian habitat features, biogeographical history, the regional
species pool, or biotic interactions (Jackson et al. 2001). Thus, it would be very difficult to
distinguish whether fish species composition is the result of any of these factors or due solely
to water quality properties. Hence, we cannot absolutely conclude that physico-chemical
attributes of water found in this study are determinant in species richness composition.
However, an association between NSP components and fish species richness of trophic
guilds was evidenced. The study of the cause-effects phenomena of NPS on fish communities
at a basin scale deserves thus more attention in order to contribute to comprehensive
ecological quality standards, such as those formulated in the European Water Framework
Directive.
8.4. Commentaires supplémentaires 
Nous allons donner dans cette section, des suggestions pour améliorer l’approche que nous
venons de présenter. Nous n’avons pas pu appliquer les réseaux de neurones artificiels dans
ce cas-ci parce que le nombre d'observations contenant toutes les 20 variables physico-
chimiques n’était pas suffisant pour une bonne performance des réseaux de neurones
artificiels l’exige (c.-à-d. au moins 100 observations). Nous avons essayé de surmonter cet
inconvénient en transformant les variables afin d'éviter des problèmes de non-normalité, de
multidimensionalité et de multicollinearité. D’ailleurs, Oberdorff et al. (1998) et Eklöv et al.
(1999) ont employé cette méthode dans des contextes semblables pour étudier l'écologie de
poissons.
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Une perspective intéressante serait l’utilisation des autres modèles multivariés, tels que
l’analyse canonique des correspondances (CCA). Mais l’emploi des méthodes non-linéaires
devrait être pris en compte pour de prochaines études. Néanmoins, tout comme Lévêque
(1999), nous avons mis en évidence que l’utilisation d’un modèle mathématique n’est qu’un
support à la réflexion et à la compréhension des relations entre l’habitat et les peuplements.
Enfin, nous pourrions améliorer les analyses entre peuplements piscicoles et la qualité de
l’eau en employant des données complémentaires, comme par exemple l’abondance relative
ou la biomasse. En effet, la robustesse de l’analyse repose sur la collecte de données, mais
pour les études sur l’écologie des rivières à l’échelle globale, les données sont peu détaillées
mais néanmoins utiles pour la gestion environnementale (cf. chapitre 5). Selon Olden &
Jackson (2002a), rassembler des données sur le terrain coûte très cher, de sorte que plus
d’efforts devraient être réalisés pour choisir et comparer différentes méthodes statistiques
qui soient les plus conformes aux caractéristiques des données. Notre approche a été la
première à relier les propriétés physico-chimiques de l'eau aux communautés de poissons à
une échelle globale pour un bassin.
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Chapitre 9   
Synthèse et perspectives pour la Partie III 
9.1. Introduction
Dans la partie III nous avons pu établir des patrons et des facteurs qui caractérisent les
peuplements de poissons dans le bassin de la Garonne. D’ailleurs, nous avions signalé que
pour définir et appliquer les concepts de la qualité de l’environnement aquatique, il faut
d’abord caractériser l'écosystème en question (Bryce et al. 1999, Müller et al. 2000). Les
analyses statistiques prenant en compte les caractéristiques de la physiographie, de la qualité
de l’eau et de la richesse spécifique des poissons, nous ont permis (i) d’évaluer les
changements dus à l’anthropisation de l'interface aquatique-terrestre et du débit et (ii) de
suggérer les régions piscicoles pour la gestion et la conservation à l’échelle d’un bassin
versant. 
9.2. L’anthropisation de l'interface aquatique-terrestre 
Au chapitre 6 nous avons pu identifier des patrons de diversité des poissons et  mettre en
évidence des discontinuités au long des cours d’eau. Trois causes probables pour ces
discontinuités peuvent être explorées : le biais d’échantillonnage (qui a été déjà discuté au
chapitre 5), l’emplacement de la rivière dans le bassin et le degré d'anthropisation. En effet,
les stations d’étude dans des cours d’eau avec un bassin versant de  petite superficie et
proches de  la confluence du fleuve principal présentent une faune particulière (Osborne &
Wiley 1992, Osborne et al. 1992). Par exemple, des espèces d'eau plutôt froide comme la
truite fario, la loche, et l’épinoche ont été capturées avec des "espèces d’eau chaude", comme
le black-bass, la tanche et le gardon dans une petite rivière près de sa confluence avec la
Garonne (cf. chapitre 6). 
En ce qui concerne l’anthropisation et, même si les causes de telles discontinuités sont
difficiles à déterminer, les guildes de poissons ont pu indiquer les relations entre leur
environnement et la structure de leur communauté. Par exemple, nous avons vu (cf. chapitre
7) que la surface du bassin versant est une variable intégrative selon les concepts de
l’écologie du paysage de Schlosser (1991), ce qui implique l’influence de l’usage du sol sur les
peuplements de poissons. L’usage du sol, à son tour, peut entraîner des pollutions diffuses.
En effet, les activités économiques qui s’y déroulent peuvent altérer la productivité primaire
et la concentration des nutriments ayant des effets sur les peuplements de poissons. Dans ce
cas-là, les espèces généralistes seront favorisées par l’augmentation des matières organiques,
ainsi, des poissons omnivores et certains planctophages seraient plus adaptés que des
espèces plus sélectives, tels que les insectivores. Pourtant, l’accroissement des matières en
suspension entraîne aussi de la sédimentation qui peut être négative pour les espèces les
mieux adaptées, surtout si jamais les sédiments contiennent des substances toxiques (Ankley
et al. 1990). Les influences sur un groupe trophique auront aussi des conséquences sur
d’autres groupes de la chaîne trophique, comme par exemple les carnassiers (Schlosser 1990,
Oberdorff et al. 1993). Nous avons vu que la pollution diffuse avait une influence sur la plus
grande partie des guildes trophiques, ce qui vérifie les résultats de Berkman & Rabeni (1987).
Pourtant, le rôle qui joue la pollution diffuse sur les peuplements de poissons reste méconnu
et sous-estimé aujourd’hui (Hendry et al. 2003).
En outre, les discontinuités peuvent se présenter en raison des pratiques agricoles intensives
(Harding et al. 1998). Par exemple, Rahel & Hubert (1991) ont constaté que les activités
d'irrigation et de pâturage induisaient des changements parmi les peuplements de poissons
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vers une composition plus typique des communautés à l’aval. L'urbanisation est une autre
source de changement des communautés de poissons (Hutagalung 1998, Hutagalung et al.
1997, Wang et al. 2000, 2001). 
Un autre facteur anthropique important est la modification du débit par les barrages
(Schlosser 1991, Poff et al. 1997) qui favorise l’augmentation de la température et de l'eau,
créant des successions lotiques-lentiques-lotiques le long d'un fleuve (Ward & Stanford
1983). Par exemple, Hutagalung et al. (1997) ont constaté que, dans le tronçon de la Garonne
au niveau de Toulouse, la présence des poissons tolérants, comme le gardon et la brème
commune, induisait à une richesse spécifique locale plus élevée que la normale. Enfin,
Tourenq & Dauba (1978) ont trouvé que la composition de la faune piscicole du Lot avait
changé à la suite des retenues. 
Des barrages et des chaussées ont étés construits depuis le 14ème siècle dans le bassin de la
Garonne, mais c’est pendant la deuxième moitié du 20ème siècle que l’intensification des
pratiques en matière d’énergie et d'irrigation, y compris les prises de l'eau et les canaux, ont
mené à l'érosion des rives (Steiger et al. 1998, Steiger & Gurnell 2002). En plus, des activités
de dragage en aval de grandes villes comme Toulouse ont abaissé le niveau du fleuve et ont
remplacé des secteurs de graviers par des molasses (Pouilly et al. 1996), en diminuant ainsi
des refuges importants pour les poissons. Cette situation a été aggravée ces dernières années
par le caractère lentique du milieu et une absence d’inondations (Gozlan et al. 1998).
9.3. Des régions piscicoles pour la gestion et la conservation de poissons
Dans le chapitre 7 nous avons noté que la richesse spécifique des poissons introduits a été
favorisée par la surface du bassin versant, mais le résultat pour les autochtones restait
ambigu, peut être en raison de l’échelle de l’étude. Nous avons montré, néanmoins, au
chapitre 8 que les espèces autochtones de montagne seraient plus exposées  aux processus
d'extinction que les espèces introduites de plaine. Pour celles-ci la température et le débit ont
été plus importants. La plus grande partie de nos espèces sensibles (par exemple Cottus gobio,
P. phoxinus, S. trutta) était plutôt caractéristique des cours d’eau de montagne et du piémont,
tandis que les espèces tolérantes (par exemple C. carpio, Rutilus rutilus), se trouvaient dans la
plaine. Une richesse spécifique plus élevée est souvent associée à une bonne qualité de l'eau
mais diminue en milieu dégradé (Berrebi-dit-Thomas et al. 1998). Pourtant, ceci n'est pas
toujours le cas (Oberdorff et al. 2002). En effet, les espèces tolérantes sont particulièrement
prospères dans les habitats anthropisés, ou dans les eaux eutrophisées ou lentiques (Mann
1996). Hutagalung et al. (1997) ont constaté que la richesse spécifique des poissons de la
Garonne à Toulouse était plus élevée dans un tronçon pollué que dans un tronçon avoisinant
moins pollué. En revanche, Wang et al. (2000) et Vila-Gispert et al. (2002) ont trouvé que des
rivières soumises à l'agriculture intensive et à l'urbanisation ont présenté une richesse
spécifique de poissons inférieure et dominée par des espèces tolérantes. Ainsi, les
peuplements de poissons peuvent répondre de différentes manières à la pollution de l’eau
selon la région ou le degré d'anthropisation. Par conséquent, une attention spéciale doit être
accordée aux espèces autochtones surtout dans les zones montagnardes. Ces espèces se
révèlent plus sensibles aux variations de la physico-chimie, même lorsque la qualité de l'eau
est élevée.
Malgré le fait que le bassin de la Garonne possède les tronçons protégés les plus longs parmi
les cours d’eau en France (environ 556 km de zones protégées), il n'y a aucun plan de gestion
pour les poissons, hormis les migrateurs( Keith, 2000). Huit espèces classées dans quatre
catégories se trouvent en liste rouge dans le bassin de la Garonne (Keith 2000) :
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9 Espèce menacée en état critique : esturgeon (Acipenser sturgeon)
9 Espèce menacée : saumon atlantique (Salmo salar)
9 Espèces vulnérables : truite fario (Salmo trutta trutta)
grande alose (Alosa alosa) 
anguille (Anguilla anguilla) 
alose finte (Alosa fallax) 
brochet (Esox lucius)
lamproie marine (Petromyzon marinus)
9 Espèce à risque :  toxostome (Chrondrostoma toxostoma).
Les meilleurs plans de conservation impliquent des écosystèmes entiers plutôt que des
espèces isolées (Angermeier & Schlosser 1995). Donc, l'objectif principal de la législation
visant la conservation des poissons d'eau douce devrait se focaliser sur la restauration et la
gestion des habitats au lieu de considérer le poisson comme un bien exploitable (Maitland
1995). A la suite de nos résultats, nous suggérons la prise en compte des régions piscicoles en
différentiant l’aval, l’amont et leur transition comme des unités de protection et d’étude pour
la conservation des poissons de rivière dans  le bassin de la Garonne.
Les régions piscicoles peuvent être utiles aux scientifiques intéressés par la zoogéographie,
aux autorités de pêche chargées de l’identification et de la protection des poissons, ainsi
qu’aux gestionnaires de la qualité de l'eau (Hughes et al. 1987, Oswood et al. 2000). Ces
régions, selon Angermeier & Winston (1998), devraient être définies par la topographie à
l’intérieur d’un bassin versant car les provinces physiographiques (c.-à-d. montagne,
piémont, plaine) possèdent des faunes distinctes de poissons. Par exemple, la conception des
indices d’intégrité biotique (y compris l’indice poisson) pour chaque région
physiographique, plutôt que pour des bassins entiers ou des écorégions, permettrait de
mieux détecter des perturbations anthropiques (Smogor & Angermeier 2001). 
Ainsi, nous proposons un cadre conceptuel pour différencier des peuplements de poissons
selon leur répartition dans le bassin de la Garonne (figure 9.1). Les exigences éco-
physiologiques de certaines espèces ne leur permettraient pas d'atteindre les zones en amont
(zone à truite) ou en aval (zone à brème) du bassin, mais une zone de transition (zones à
ombre et barbeau) pourrait agir comme lien entre ces deux extrêmes. Les espèces diadromes
passeraient à travers toutes ces zones afin d’achever leurs cycles vitaux. La limite supérieure
de la transition correspondrait à la région physiographique où la montagne devient piémont,
avec un changement des peuplements dominés par les salmoniformes vers des peuplements
plus diversifiés dominés par des cypriniformes (Rahel & Hubert 1991, Reyjol et al. 2001,
Reyjol 2002). Sa limite inférieure correspondrait à la transition piémont-plaine (Rahel &
Hubert 1991, Smogor & Angermeier 2001), où un groupe d'espèces bien plus divers
demeurent, tels que les cyprinidés, des ictaluridés, ou des percidés. Encore plus en aval, nous
proposons l'existence d'une autre zone de transition entre l'eau douce et l’eau salée
provenant de l'estuaire avec des espèces secondaires telles que les aloses, le mulet, le flet, la
lamproie de mer, ou l’esturgeon. Mais cette dernière  qui, d’ailleurs,  a été identifiée comme
la zone à flet par Keith & Allardi (2001), reste à vérifier dans le bassin de la Garonne.
Les différences entre les assemblages de poissons parmi des régions physiographiques que
nous avons trouvées peuvent confirmer que l'hétérogénéité d'un grand bassin est importante
pour la gestion de l’eau, les programmes de restauration, et la conservation de la biodiversité
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(Cowx & Welcomme 1998, Smogor &
Angermeier 2001). D’après Schlosser
(1995), l'écologie du paysage offre un
contexte utile pour le développement
d'un cadre conceptuel pour connaître
les processus écologiques à grande
échelle influençant les poissons dans
les rivières. Définir des régions
piscicoles peut  aider ainsi à résoudre
des problèmes pratiques dans la
gestion écologique à grande échelle,
comme par exemple détecter des
déviations à partir de la composition
normale d’une communauté (Oswood
et al. 2000). En outre, les effets à
grande échelle du changement
climatique deviendraient évidents sur
des régions piscicoles où les
variations dans la distribution
géographique ont lieu (Tonn 1990).
Les systèmes écologiques changent en
permanence mais les altérations
induites par l’anthropisation sont plus
étendues et rapides que celles de la
nature (Bryce et al. 1999). Par
exemple, les discontinuités dues à
l’anthropisation peuvent se manifester en modifiant les étendues des zones ou régions
piscicoles. Nous pouvons observer, d’ailleurs, un net rétrécissement de la zone à truite dans
les Pyrénées pendant les dernières décennies.
9.4. D’autres mesures complémentaires de gestion à l’échelle globale
Les études des relations entre l’usage du sol et l’hydrobiologie font partie de la nouvelle
discipline de l’écologie du paysage (Burel & Baudry 1999) qui offre un cadre conceptuel qui
manquait et qui gagne maintenant de la force car les écologistes se sont rendus compte que
les changements à grande échelle dus aux activités humaines ont des implications
importantes pour les écosystèmes aquatiques, y compris les poissons (Schlosser 1995, Allan
& Johnson 1997).
En outre, la gestion doit aller au-delà des usages directs de l’eau, pour y inclure les efforts de
reforestation et préservation dans tout le bassin (Dynessius & Nilsson 1994, Allan et al. 1997,
Harding et al. 1998). Steiger et al. (1998) signalent que la forêt riparienne de la Garonne avait
régressé de 15% en 1983 et 42% en 1994 à cause du changement d'un système des crues
saisonnières vers un système plutôt à l’écart des crues naturelles (Naiman et al. 1988). La
régénération de la ripisylve tout au long des rivières améliorerait notablement la qualité de
l’eau et les conditions environnementales pour les espèces sensibles (Wichert & Rapport
1998, Paller et al. 2000). En effet, la forêt riparienne procure de l’ombre ou des refuges à
beaucoup d'espèces de poissons, ainsi que des sources de nourriture allochtone dans les eaux
peu productives (Wang et al. 2001). La végétation des berges offre des possibilités
intéressantes pour la réduction des impacts de la pollution diffuse en tant que biofiltre car
des polluants se déplaçant dans l'eau peuvent être immobilisés et dégradés par les processus





Figure 9.1. Schéma conceptuel qui montre les
communautés de poissons qui correspondent à la
physiographie du paysage. Les communautés en
amont (Am) se trouvent dans la montagne tandis que
celles en aval (Av) demeurent dans les rivières de
plaine. Entre toutes les deux il existe une transition
(T) qui correspond grosso modo au piémont. Enfin, la
communauté de l’estuaire (E) se trouve près de
l’embouchure.
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Il faut rappeler que les efforts de régénération de la ripisylve doivent être harmonisés avec
les exploitations agricoles du bassin. Donc, à long terme, la coordination de l’ensemble des
acteurs d’un même bassin hydrologique s’avère indispensable (), dans une approche intégrée
des agro-écosystèmes (Lacroix 1995, Mollard 1997). D’après Bonnieux & Vermersch
(1993) une amélioration de la qualité de l’eau se traduirait tout d’abord par des gains pour
les producteurs d’eau potable, mais les coûts supplémentaires supportés par la société pour
améliorer la qualité de l’eau seraient justifiés par des bénéfices non-marchands et notamment
ceux procurés par la pêche sportive (Ribaudo & Piper 1991). Donc, la gestion intégrative des
écosystèmes aquatiques, demande une compréhension plus profonde des processus
fonctionnant aux échelles spatiales s'étendant du local au régional, ainsi que des
écosystèmes, de  leurs composants et du stress que les humains leur font subir (Omernik
1995, Allan & Johnson 1997).
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Partie IV
Etudes de cas de gestion de la
qualité de l’environnement
aquatique à l’échelle locale
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Chapitre 10
Estimation de la santé d’une rivière sous les effets d’une usine de pâte
à papier 
10.1. Introduction
Comme nous l’avons vu dans le chapitre 2, des mesures pour contrôler la pollution
ponctuelle ont été mises en pratique depuis des années 70, après que les niveaux des
polluants dans les cours d’eau français aient sévèrement affecté la faune aquatique, y
compris les poissons (Labat et al. 1977, Leynaud & Trocherie 1980). La loi sur l’eau de 1992 et
les Directives européennes qui fixent les normes pour la qualité de l’eau en soulignant plus
sur les questions environnementales (Piégay et al. 2002) et le progrès dans la technique de
traitement des eaux résiduelles ont amélioré le problème de la pollution ponctuelle.
Néanmoins, il reste toujours des problèmes de pollutions accidentelles qui causent des
mortalités spectaculaires chez les poissons (SPPPI 2001) et la bioaccumulation des
xénobiotiques et des éléments traces métalliques dans les organes des poissons (Andres et al.
2000).
La lutte contre la pollution de l'eau en France a été fortement appuyée sur les aides
financières aux "technologies propres" pour réduire la quantité de déchets toxiques produits
par l'industrie (Bonnieux & Vermersch 1993, LeRoch & Mollard 1996).  La politique française
de l'eau, par la loi 1992, a mis en œuvre des redevances sur le rejets polluants et accordé, par
contre, des subventions pour des équipements antipollution (Le Roch & Mollard 1996). Cette
politique a pour base le principe "pollueur-payeur" (Barde & Gerelli 1977, LeRoch & Mollard
1996). Pourtant, ce principe n'implique pas le retour à une pollution zéro car la pollution est
assumée proportionnelle à la production industrielle. Il y aura donc toujours une certaine
quantité de polluants dans l'eau (Faucheux & Noël 1995). C’est ainsi qu’il est intéressant de
suivre des peuplements de poissons afin d’évaluer leur stress face à la pollution ponctuelle.
Les peuplements de poissons ont la capacité de récupération après la diminution des
pollutions ponctuelles, mais l’écosystème revient rarement à son état initial, ce qui signifie
que les conditions du milieu resteront sous stress. Dans ce chapitre l’approche a pour but
d’éstimer la santé d’une rivière (la Garonne) soumise à un rejet d’usine de pâte à papier. La
méthode utilisée pour c’est l’indice de comparaison abondance-biomasse, qui nous permettra
de tester le stress des peuplements.
10.2. Assessing the stress of fish assemblages under the polluter-pays principle: an optimal
level of pollution?*
10.2.1. Introduction 
Water pollution control in France has been strongly focused on giving financial aid to ‘clean
technologies’ for reducing the amount of toxic waste generated by the industry (Bonnieux &
Vermersch 1993, LeRoch & Mollard 1996). French water policy, through its 1992 water law,
implements taxes and royalties on pollution generation and subsidies for antipollution
facilities granted to the industry and towns (LeRoch & Mollard 1996). This policy has its
foundations under the polluter pays principle, which was introduced by the Organisation for
Economic Co-operation and Development in 1972 and reaffirmed into the European Union
Act (Barde & Gerelli 1977, LeRoch & Mollard 1996). 
                                                          
* Tiré de : Aguilar Ibarra, A. & Lim, P. In preparation for Journal of Aquatic Ecosystem Stress and Recovery.
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In France, the polluter-pays principle is applied in the form of taxes and subsidies collected
by the water agencies which are self-financed. The royalties are thus collected by the water
agencies and used to finance investments of pollution control, in a way that not only
polluters are charged but cleaner technologies are aided financially (Talec 1998). The subsidy
given to firms and towns for setting up waste treatment facilities  and restoration
programmes had been about 33% of the total cost before 1997, but was increased to about
50% for the period 1997-2002 (AEAG 2003). The water agencies also spend money on diverse
studies, technical aid, enforcement, communication, and water quality monitoring by
collecting physico-chemical data, and more recently by biotic indices (i.e. fish, invertebrates
and plants). According to Talec (1998), three incentives have eased the practical
implementation of the polluter-pays principle in France: (i) financial pressure of water
agencies on polluters, (ii) pressure of government regulations by means of water law
enforcement, and (iii) pressure from the public and the media who are more aware of
environmental problems than before. These incentives have allowed ecological restoration in
French rivers from punctual pollution, mainly with the implementation of wastewater
facilities.
However, the polluter-pays principle does not imply the return to a ‘zero-pollution’ status:
as the pollution is assumed proportional to production, there will be always a certain
amount of pollutants in the water (Faucheux & Noël 1995) so that a special interest in
monitoring fish communities in order to comply to European legislation is a permanent
concern. We present thus a case study of a paper mill located near the city of Saint-Gaudens
in the Pyrénées, SW France. We applied the abundance-biomass comparison index in order
to evaluate the level of stress to which fish assemblages are subject.
The CDRA-Pyrenecellpaper mill case
We applied the ABC index to analyse the response of fish assemblages to an environmental
stress caused by the pollution of a paper mill on the Garonne river. The paper mill belongs to
the CDRA-Pyrenecell firm and is situated near the city of Saint Gaudens in the Department
of Haute-Garonne, in the piedmont of the Pyrénées range, southwest  France. It uptakes
water in order to produce white pulp and then discharges the used water into the Garonne
river. The main pollution is organic pollution, particularly organo-chlorinated compounds,
pigments, resin, fatty acids, and a high percentage of wood fibre and suspended matter. The
only treatment available for its waste was until 1995, a filter for insoluble pollution, such as
wood fibers. In 1995, however, a waste treatment plant was installed as a secondary
treatment for biodegradable substances coming from the paper mill and from the city of
Saint Gaudens. Once the plant was set up, the paper mill increased in 68% its annual
production from 1996 onwards and was required to monitor both water quality and fish
populations in the river.
The river in this sector has an average width of 50 m, with a substrate dominated by pebbles
and gravel (80%) and about 20% of blocks and paving molasse (i.e. flagstones), and a rather
rapid flow. This sector of the Garonne river corresponds to the barbel zone of Huet (1959),
and is defined by Cattanéo et al. (1999) and Reyjol et al. (2001) as a transition between a
Salmoniform-dominated assemblage and a Cypriniform-dominated assemblage. Lim et al.
(1985) identified nine species, from which brown trout (Salmo trutta fario), gudgeon (Gobio
gobio), minnow (Phoxinus phoxinus), stone loach (Barbatula barbatula) and brook lamprey
(Lampetra planeri) were the most abundant. Moreover, pike (Esox lucius), chub (Leuciscus
cephalus) toxostome (Chondrostoma toxostoma) and bullhead sculpin (Cottus gobio) were
present but in lower quantities. More recently, two other species were reported in the same
sector by Cattanéo et al. (1999) : roach (Rutilus rutilus) and bleak (Alburnus alburnus). Finally,
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Reyjol et al. (2001) also observed the same species plus barbel (Barbus barbus) and
demonstrated that the proportion of brown trout in the whole assemblage was influenced by
both mean water temperature of the warmest month and annual mean flow.
10.2.2. Methods 
Electrofishing of fish populations has been carried out in the stretch between Saint Gaudens
and Beauchalot (figure 10.1) during late summer in 1992 and 1994-2002 using a fixed Heron-
type group (tension of 600-900 V and intensity of 1-2 A). Each sampling site was fished twice
with successive passages at a constant fishing effort (Laurent & Lamarque 1974). Total
weight and total length of fish were recorded before putting them back to the river. Fish
biomass and fish abundance have been calculated by the DeLury method using the software
Winfish© (Segura 1998). 
The 10-year survey data for both abundance and biomass (Tables 10.1 and 10.2) allowed us
to calculate the abundance/biomass comparison index in order to analyse the level of stress
in fish communities in three sampling sites: one upstream (site 1) of the paper mill effluent
serving as the reference site, and two about 8 km (site 2) and 9 km (site 3) downstream. All
three sampling sites were chosen in non-regulated flowing sectors. Is has to be noted that
sampling site 3 was located several km upstream from the present location due to changes
after hydrological events in 1995 (Lim 2000). However, the new sampling site was chosen as
having the most similar conditions.
Table 10.1. Data on fish abundance (ind /ha) obtained by electrofishing in the sector under study. The
first column contains the codes for fish names. Their equivalence is given in Table 10.3.
1992 1994 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002
Site 1
LOF 2 738 4 230 11 670 4 815 4 459 4 771 8 875 11 660 6 199 3 320
BAF 6 55 11 9 9 44 11
CHA 176 141 22
GOU 910 1 250 502 425 171 298 214 297 546 513
LPP 44 55 55 1 447 12 27 121 49
CHE 6
VAI 3 420 540 397 116 83 643 759 937 4 048 915
TRF 6 370 920 977 1 340 1 829 917 762 645 551 1 599
Figure 10.1. Study area in the stretch between St Gaudens and Beauchalot on the Garonne river.
The three sampling sites are shown : one upstream of the paper mill CDRA-Pyrénécell effluent
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Table 10.1. Continued…
1992 1994 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002
Site 2
ABL 32
LOF 476 400 1 078 133 284 1 591 1 182 522 713 229
BAF 8 90 416 61 49 139 211 81 20 26
GOU 317 130 868 287 159 513 281 348 330 284
LPP 67 17 3 29 9 26
CHE 26 32 6
VAN 10 299 35 58 3 15 3
PER 2
VAI 596 940 4 078 1 081 2 797 2 582 2 927 2 255 2 736 1 545
GAR 3
TRF 880 263 133 191 211 139 342 119 104 194
Site 3
ABL 183 114
LOF 2 371 800 2 701 19 786 7 562 15 617 9 117 380 9 429 3 057
BAF 160 270 13 780 375 383 417 20 258 314
TOX 267 8 57 600
BRO 17
GOU 1 655 164 961 3 363 396 17 1 333 60 1 371 1 371
LPP 321 63 50 117 10 57 57
CHE 140 20 39 104 817 18
VAN 19 26 187 33 17
PER 5 57
VAI 4 177 210 3 844 17 000 5 520 5 083 6 267 182 15 114 6 143
GAR 38 42 17 250 29
TRF 235 15 117 1 274 708 683 650 20 657 1 429
Table 10.2. Data on fish biomass (kg /ha) obtained by electrofishing in the sector under study. 
1992 1994 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002
Site 1
LOF 9.98 12.20 55.56 17.40 16.50 9.90 25.40 20.60 15.30 16.00
BAF 0.33 0.20 0.10 0.20 0.00 0.10 0.20
CHA 2.60 2.50 0.50
GOU 16.60 32.70 13.62 10.40 3.90 7.40 2.70 5.90 11.40 12.00
LPP 0.55 0.60 0.20 5.30 0.90 0.30 1.70 1.50
CHE 0.00
VAI 7.43 0.75 0.44 0.20 0.20 0.90 1.10 1.70 6.20 1.30
TRF 34.90 81.00 93.10 149.40 99.60 59.20 45.20 55.60 55.50 75.80
Site 2
ABL 0.48
LOF 0.70 0.60 4.08 0.50 1.30 2.00 6.30 1.00 2.80 1.00
BAF 0.86 0.06 1.14 3.70 0.90 3.80 7.70 1.40 3.00 5.70
GOU 1.60 2.00 7.64 4.10 3.70 5.80 3.20 5.10 7.10 7.40
LPP 0.60 0.10 0.02 0.01 0.20 0.34
CHE 0.06 0.02 0.02
VAN 0.70 0.08 0.21 0.60 0.00 0.01 0.01
PER 0.09
VAI 0.74 1.00 3.91 2.10 5.80 2.30 4.80 3.10 4.80 3.00
GAR 0.05
TRF 5.70 5.18 11.36 15.50 17.90 17.00 13.00 10.50 6.30 6.80
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Table 10.2. Continued…
1992 1994 1995 1996 1997 1998 1999 2000 2001 2002
Site 3
ABL 0.80 0.30
LOF 11.09 1.27 25.19 54.75 8.00 20.20 34.50 9.20 34.50 11.50
BAF 27.07 0.34 3.59 17.78 152.00 11.90 0.40 5.60 19.90 7.20
TOX 1.50 1.30 0.00 8.10
BRO 37.20
GOU 19.40 0.99 10.09 11.83 8.40 8.60 4.30 7.50 14.30 17.50
LPP 3.99 0.30 3.20 1.20 1.50 1.30 1.80
CHE 8.45 0.04 0.19 0.20 0.90 0.40
VAN 1.80 0.16 1.00 0.20 0.00
PER 0.20 0.80
VAI 13.50 0.21 4.20 43.28 9.20 3.10 8.70 1.60 22.90 17.60
GAR 1.06 0.00 0.60 0.90 0.10
TRF 21.80 0.13 20.86 95.98 45.60 52.70 18.60 19.80 27.50 62.30
Table 10.3. Equivalence of codes for fish names shown in Tables 10.1 and 10.2.
Code Scientific name Common name
ABL Alburnus alburnus Bleak
LOF Barbatula barbatula Stone loach
BAF Barbus barbus Barbel
TOX Chondrostoma toxostoma Toxostome
CHA Cottus gobio Bullhead sculpin
BRO Esox lucius Pike
GOU Gobio gobio Gudgeon
LPP Lampetra planeri Brook lamprey
CHE Leuciscus cephalus Chub
VAN Leuciscus leuciscus Dace
PER Perca fluviatilis Perch
VAI Phoxinus phoxinus Minnow
GAR Rutilus rutilus Roach
TRF Salmo trutta fario Brown trout
The ABC index
The abundance-biomass comparison (ABC) index has proved useful to compare
communities of benthic invertebrates (Warwick 1986, Meire & Dereu 1990) and riverine fish
(Coeck et al. 1993, Penczak & Kruk 1999) under human and natural disturbances. The ABC
index is based in sound ecological theory stating that under free-stress conditions, the
community is assumed to be approaching equilibrium and the biomass is dominated by few
large species, each represented by few individuals. Besides, there exist smaller species but
more abundant in numbers. Under moderate stress, the large competitive dominants are
eliminated and the inequality in size between the numerical and biomass dominants is
reduced. As stress becomes more severe, communities become increasingly dominated
numerically  by small species (Warwick 1986). The values of the index are negative in heavily
stressed conditions, near zero in moderately stressed situations, and positive for no stress.
With respect to fish, a value of –13.69 was found in a heavily polluted site (Coeck et al. 1993),
-13.23 in an overfished river (Penczak & Kruk 1999), whereas an unpolluted and unregulated
strech scored 9.74 (Coeck et al. 1993). 
10.2.3. Results 
We calculated the ABC index for the three sampling sites in the Saint Gaudens-Beauchalot
sector. The resulting k-dominance plots are given in figure 10.2 for site 1 (the upstream
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reference site), figure 10.3 for site 2, and figure 10.4 for site 3. According to the hypothetical
framework of Warwick (1986), sites 2 and 3 seem more polluted than the upstream reference
site since the k-dominance biomass curve is often below the k-dominance abundance curve
(Figs. 10.2-10.4). 
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Figure 10.2. k-dominance curves of abundance (green lines) and biomass (blue
dotted lines), and ABC index values for site 1, upstream of the paper mill.
ABC = -2.90 ABC = 4.72 ABC = -4.62 ABC = 0.16 ABC = -3.71
ABC = -3.68 ABC = -7.61 ABC = -3.62 ABC = -13.40 ABC = -11.34
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Figure 10.3. . k-dominance curves of abundance (green lines) and biomass (blue
dotted lines), and ABC index values for site 2, upstream of the paper mill.
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 It is important to note that along the 10-year span the ABC index fluctuated for all the three
sites, meaning that natural conditions have contributed to stress fish assemblages in the area
of study. Bain & Finn (1988), Poff & Ward (1989), Poff et al. (1997) and Oberdorff et al.
(2001a) have explained that the flow regime has an important contribution to the natural
variability of fish assemblages. In fact, Reyjol et al. (2001) and Reyjol (2002) demonstrated
that both temperature and flow regulation influence fish assemblages in this stretch of the
Garonne river. However, the values of the ABC index indicate that, besides flow variations,
sites 2 and 3 seem to be under additional stress (i.e. pollution). For example, the values for
site 2 in 2001 and 2002 and site 3 in 1992 and 2001 are below –10.00, comparable to those of
heavily polluted (Coeck et al.  1993) and overfished (Penczak & Kruk 1999) rivers. While the
upstream reference assemblages fluctuate around a value of zero, the sites downstream the
paper mill recorded negative ABC values. In the case of the closest downstream site to the
paper mill (site 2), the trend was clearly downwards after the paper pulp production




















































Figure 10.5. Box plots for ln(Abundance), ln(Biomass) and ln(ABC+15) for each
sampling site. Similar characters indicate no significant difference between
groups (P>0.05, Duncan’s comparison test). Bold lines within boxes represent the
median, circles show values between one-and-a-half and three times the box
height, and stars are values beyond three times the box height.
Figure 10.4. . k-dominance curves of abundance (green lines) and biomass (blue
dotted lines), and ABC index values for site 3, upstream of the paper mill.
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10.2.4. Discussion
The ABC index gave us a deeper insight into the ecological consequences of punctual
pollution. On the one hand, fluctuations in the ABC index values between years (figures
10.2-10.4) for all the three sites may be explained by the constant changes in the flow regime
which incide either directly and indirectly on both fish abundance and biomass (Poff et al.
1997). On the other hand, differences among sites indicate that the paper mill does have a
direct negative effect on both fish abundance and biomass and that stress as measured by the
ABC index is significant further downstream from the pollution source. If we had used only
abundance or biomass data as indices for recovery, we have concluded that the paper mill
represented only a local stressor with no further consequences. This is so because sites 1 and
3 have no significant difference (p>0.05, Duncan’s comparison test) in abundance nor
biomass. However, when using the ABC index we can note that the upstream reference site
has a significant higher value than both downstream (figure 10.5). This result suggests that
pollution is stronger than auto-restorative capabilities of the river, at least in the sector
studied. Non-point source pollution may also have an effect but its measuring was beyond
the scope of this paper.
Aquatic resources managers have usually featured recovery as chemical improvement,
however, this is not always the case (Power 1999). Ecosystems are well-adapted to small
disturbances but when increased frequency and spatial extent of disturbances take place,
response and recovery of fish assemblages may become unpredictable (O’Neill, 1999). Such
systems often show hysteresis. Hysteresis occurs when a disturbance (e.g. an increased level
of a pollutant), causes a shift from system A to system B when the pollutant reaches a critical
concentration. But once system B is established, decreasing the pollutant does not necessarily
cause a shift back to system A (O’Neill, 1999). For example, the Petite Baïse river was abiotic
in 1970 due to the chemical pollution of ammonia-derived products, but after waste
treatment facilities were implemented, both fish assemblages and invertebrates recovered
(Lim & Labat 1979, Dauba et al. 1997). However, although fish species richness increased
from five in 1978 to eight in 1990 the recolonization of the whole river remained incomplete
by 1996 (Dauba et al. 1997) as very sensitive species had not yet recovered to their original
levels. Another example is that of the city of Toulouse, where a polluted sector of the
Garonne river (bras inférieur) was abiotic in 1982 as well by ammonia-related products
(Hutagalung et al. 1997). But in this case, the local fish assemblage recovered in 16 years to
up to 30 species, more species than in ‘normal’ conditions. Hutagalung (1998) explains this
phenomenon as the result of (i) the diminution of discharged pollutants and (ii) a higher
water temperature due to the presence of dams. 
The examples of the Baïse river and the Garonne at Toulouse and Saint-Gaudens show us
two main lessons: on the one hand the rate of recovery of fish after pollution alleviation may
be quite rapid as demonstrated in a number of sites elsewhere (Yount & Niemi 1990, Niemi
et al. 1990, Detenbeck et al. 1992, Niemi et al. 1993, Power 1999). And on the other hand,
restoration to the original condition is not always possible. Indeed, recovery proceeds at
differing rates and extents, depending on the level of biological organisation being
considered (Ensign et al. 1997, Power 1999). For example, both the Baïse and Toulouse fish
assemblages recovered thanks to the closeness of potential recolonising sources and because
fish have strong dispersal capabilities. In the case of the Saint Gaudens-Beauchalot sector,
fish assemblages are under a more pervasive non-biodegradable pollution which needs an
oxydative treatment. Such a treatment is too expensive and has not yet been considered to be
implemented (Pierson 1992). Nevertheless, according to Beck (1996), the installation of
wastewater infrastructure, no matter how clean and sustainable, cannot entirely restore a
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city’s environment to a pre-city status. The spectrum of perturbations to which that
environment is subject will have been forever changed rendering strict ecological restoration
impossible in a number of cases (O’Neill 1999, Strange et al. 1999). This leads us to a
paradigm between ecology and economics. For example, an economist would accept at first
hand that abundance of fish in a river is enough proof of ecological recovery, whereas an
ecology scientist would argue against it in the terms of ecological hysteresis. In fact, the
optimal economic solution gives society a maximum net benefit from the trade-off between
enjoying both environmental and manufactured goods and services. Thus, further analyses
on the consequences of water policy on fish assemblages should be a multidisciplinary effort.
In fact, one possible reason to look at the impossibility of recovering fish assemblages to their
original condition may reside purely on economic grounds. For example, let us suppose a
good produced by an industrial activity discharging toxic waste into a river. Given that the
production of this good pollutes the river an externality is generated. External in this case
does not mean external to the firm but to the market exchange; that is to say, a disfunction
resulting of a failure of the market system. Pollution is thus, from an economic point of view,
an external cost which appears when someone (e.g. a user suffering a pollution event) has a
loss of welfare (Faucheux & Noël 1995, LeRoch & Mollard 1996). The question is thus how to
internalise this externality. The response is by forcing the polluter to pay a tax or a royalty. In
other words, we are giving a price to the nuisance (i.e. tax = price of pollution). Therefore,
the polluter-pays principle is a method of internalising the costs of the environnement. 
However, the polluter-pays principle does not imply that the cost of pollution control are
actually supported by the polluter, since it is not a principle of civil liabilities (Barde &
Gerelli 1977). Indeed, the actual application of the polluter-pays principle does not consist
exclusively in taxing the polluters. The cost of environmental damages can also be
internalised by means of subsidies given to the polluter, sometimes at the expense of other
taxpayers. In fact, such subsidy may be reckoned as a negative tax: instead of punishing the
polluter charging him/her the loss of welfare he/she has done to society. This policy rather
aims at reducing the cost of waste treatment techniques supported by the polluter. Both taxes
and subsidies are thus complementary tools for restoring the environment (Bard & Gerelli
1977, LeRoch & Mollard 1996). However, the case of the CDRA-Pyrenecell paper mill shows
us why the polluter-pays principle does not always work as an efficient policy instrument. In
fact, the implementation of a waste treatment plant encouraged the paper mill to increase its
paper pulp production, without letting enough time for fish assemblages to recover.
As explained above, the polluter-
pays principle looks for the
optimal tax or subsidy in order to
both society and environment be
better off than under uncontrolled
pollution. Therefore, the
internalisation of an externality is
found. Nevertheless,
internalisation does not mean to
take in charge but to take into
account; in other words, the
polluter can add to his/her prices
the cost of pollution control
measures. It is worth noting that
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Figure 10.6. Graphic representation of an optimal tax on a
polluter when the river has autorestorative capabilities
(after Facheux & Noël 1995).
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eliminated because there is an optimal level of pollution (Barde & Gerelli 1977, Bonnieux &
Rainelli 1990, Faucheux & Noël 1995, Le Roch & Mollard 1996). 
This can be explained following Faucheux & Noël (1995). Let us assume a firm (e.g. a paper
mill) which produces a certain amount of a good Q which is directly proportional to the
quantity of pollution W generated in producing this good (figure 10.6). The optimal tax rate
T* that has to be charged to the polluter corresponds to the intersection of the marginal cost
of water treatment curve and marginal cost of the damage L curve. And the level of
production Q* is optimal by definition. The polluter subject to this optimal tax supports three
sort of costs: (i) the cost of waste treatment (area 1 in figure 10.6), (ii) the residual damage
(area 2), and (iii) the rent paid for using the river as a waste dump (area 3). The sum of areas
1 and 2 represents the total internalisation of the externality (cost of waste treatment +
damage cost), while the sum of zones 2 and 3 represents the tax to be paid. Area 4
corresponds to the rent for using the natural self-restoration of the environment. The total
environmental rent (area 3 + 4) is thus the sum of the rents for two ecological services: using
the river as a waste dump and using its self-restorative properties. The latter service
indicates that no environmental damage is caused by the pollution unless a threshold is
reached (WA in figure 10.6). From this point (WA) onwards, the pollution becomes a
nuisance, representing a cost to society (curve L).  As long as the level of pollution W is
lower than WA, the natural environment can degrade it, avoiding any accumulation in the
river of the emitted pollutants. If instead W>WA, pollutants will accumulate in the water. As
the optimal production of firm A is Q*, the optimal level of pollution will be W*, overtaking,
nevertheless, the capacity of assimilation of the environment (W*>WA). Thus, the optimal
pollution is not an ecological optimum, but only an economic optimum (Faucheux & Noël
1995). The fact that this optimum is located somewhere between a high level of pollution in
the absence of any internalisation procedure, and the level of zero pollution, signifies a
compromise between the requirements of economics and ecology.  
This leads us to a paradigm between ecology and economics. For example, an economist
would accept at first hand that abundance of fish in a river is enough proof of ecological
recovery, whereas an ecology scientist would argue against it in the terms of ecological
hysteresis. In fact, the optimal economic solution gives society a maximum net benefit from
the trade-off between enjoying both environmental and manufactured goods and services.
Thus, further analyses on the consequences of water policy on fish assemblages should be a
multidisciplinary effort.
10.3. Commentaires supplémentaires 
Les perspectives d'étude que nous pouvons envisager seraient le calcul de l'indice ABC sur
de plus longs tronçons de rivière, en analysant les facteurs liés à la valeur des indices (par
exemple, les caractéristiques physico-chimiques de l'eau). Mais nous pourrions aussi coupler
l'index ABC non seulement avec les facteurs écologiques mais avec les facteurs économiques
(le prix de la pulpe, l'offre et la demande en papier, les subventions). Ceci permettrait
d’évaluer l’impact de la politique économique sur le stress environnemental des cours d’eau.
Un autre point intéressant serait de calculer l'index ABC pour d'autres groupes tels que les
algues ou les invertébrés afin d'analyser si leurs valeurs coïncident avec celles des poissons.
Un sujet plus approfondi pour l'étude des peuplements de poissons serait de comprendre
comment la pollution influence la structure trophique d'une communauté locale.  De cette
façon, l'application des modèles d'écosystèmes comme Ecopath, serait très intéressante
comme complément aux résultats obtenus par l'index ABC.
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Chapitre 11
Estimation de la santé d’une population à truites soumise à une usine
hydroélectrique et à la pêche de loisir
11.1. Introduction
Les rivières en tête de bassin subissaient depuis le début du siècle dernier diverses activités
humaines parmi les quelles se trouvent : production d’électricité, prélèvement d’eau pour
l’irrigation, pour l’eau potable, pour les loisirs et la pratique de la pêche sportive (Wilzbach
et al. 1998, Jager & Rose 2003). Les salmonidés sont donc au carrefour de telles activités en
subissant des pressions humaines diverses. Comme dans le cas des Pyrénées qui sont une
destination touristique privilégiée en offrant un grand nombre de sites de pêche de grande
qualité (IFEN 2000). En outre, les usines hydroélectriques, par la présence des nombreux
barrages, de retenues et des tronçons court-circuités avec des débits réservés, interfèrent avec
d’autres usages telle que l’halieutisme et le "rafting" (Loomis et al. 1986), réduisant la qualité
de la pêche à la ligne (Strevens 1999) et menant parfois aux conflits entre usagers (Peterson
2000). 
La consommation accrue d'eau pour la production d'électricité ou pour les exploitations
agricoles réduit le niveau du débit et peut mener à l'élimination de la pêche de loisir, comme
dans le cas de quelques rivières en Angleterre (Willis & Garrod 1999). En effet, le
changement du débit contribue à la dégradation des habitats à salmonidés (Crisp 2000). Les
principaux impacts des usines hydroélectriques en montagne sur la pêche sont selon Loomis
et al. (1986) les changements d'écoulement, la restriction au passage vers l’amont, la mortalité
de poissons par des turbines, la sédimentation des frayères, le changement de régimes
thermiques et la saturation de l’eau en gaz. Tous ces effets peuvent déranger les habitudes
d'alimentation des salmonidés influençant négativement leur croissance (Lagarrigue et al.
2001). En revanche, un débit élevé fournit une très bonne qualité de la pêche car les truites
peuvent vivre aux fortes densités (Strevens 1999). Par exemple, Belaud & Baran (1997) ont
trouvé un rapport étroit entre le débit et la densité de truites : une diminution de 75% des
densités de truite pour le débit 1/40 et de 35% pour le débit 1/30 ; tandis que la densité
augmente de 15% pour le débit 1/20 mais de 100% pour le débit 1/10. D’ailleurs, un débit
plus important n'élimine pas les fluctuations quotidiennes mais peut alléger leur sévérité en
fournissant des microhabitats (Travnichek et al. 1995).
Pour cette raison, il y a eu beaucoup d’intérêt au choix d'un débit minimum dit réservé, dans
un cours d’eau soumis à la génération hydroélectrique, surtout quand les contrats des usines
doivent être renouvelés après leur échéance (Loomis et al. 1986). C’est ainsi, que la mise en
œuvre d'un débit réservé qui puisse améliorer la production de poissons est vue comme une
compensation pour les pertes subisses  par les pêcheurs face aux projets hydroélectriques
(Johnson & Adams 1988, Sabaton & Miquel 1993, Lamouroux et al. 1999). En France, par
exemple, un certain nombre d'applications de renouvellement ont été classés depuis 1985.
Par conséquent, Électricité de France (EDF), l’entreprise publique responsable des usines
hydroélectriques, a formé en 1993 le Groupe de travail national "Cellule débits réservés"
(GTNCDR) avec des gestionnaires et chercheurs afin d'étudier certains sites expérimentaux
dans les montagnes de la France (Belaud & Baran 1997). Le but principal de ce groupe était
d'évaluer le statut précis des populations de truites et de leurs habitats physiques dans les
tronçons court-circuités (TCC) des usines hydroélectriques (GTNCDR 2003). Un suivi des
populations de truite a été ainsi effectué pendant plusieurs années avant et après la mise en
place d’un débit réservé en 1998. La méthode choisie était la méthode des microhabitats
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(Souchon et al. 1989, Delacoste et al. 1993, Sabaton & Miquel 1993, Lamouroux et al. 1999) en
comparant les TCC et les débits naturels (Belaud & Baran 1997, GTNCDR 2003). Un résultat
direct du groupe de travail est que les contrats approuvés de renouvellement doivent mettre
en application un débit réservé. Lamouroux et al. (1999) expliquent que la réglementation
actuelle les exige au-dessus du débit 1/10, mais le Conseil d’état peut autoriser la diminution
au débit  1/20 si la rivière atteint les 80 m3s-1.
Deux sur les huit emplacements expérimentaux du groupe de travail national ont été situés
dans les Pyrénées : Saint Lary et Beyrède, tous les deux sur la Neste d’Aure, un des
principaux tributaires de la Garonne dans cette région. Les travaux qui ont étudié les truites
dans le Pyrénées, s’ont focalisé sur l'abondance, la distribution et la croissance sur plusieurs
rivières (Cuinat 1971, Baran 1995, Baran et al. 1993a, 1995, Delacoste 1995, Baran et al. 1997,
Lagarrigue 2000, Lagarrigue et al. 2001, et références là-dedans). Les études sur des
populations de truite dans la vallée de la Neste d’Aure sont limitées aux travaux de Baran et
al. (1993b) et Crespin & Usseglio-Polatera (2002) et Baran et al. (1995) sur un de ses
tributaires, la Neste de Louron. En plus, l'ENSAT a effectué des analyses de survie d’œufs de
truite fario dans plusieurs graviers sur la Neste d’Aure (Touly 2001, Stinner 2002). En outre,
Gouraud et al. (1999, 2001) ont étudié la Neste d’Oueil, située dans une vallée adjacente mais
sous des conditions semblables à celles de la Neste d’Aure. Malgré l’importance de connaître
la relation stock-recrutement pour comprendre la régulation de populations à truites et pour
les conserver, aucun étude de ce type a été fait pour la truite fario sur les cours d’eau
Pyrénéens. 
Ce chapitre traitera une étude de cas dans les Pyrénées, où un certain nombre de petits
barrages d’hydroélectricité influencent les populations de truites et par conséquent les
activités de pêche de loisir. Notre but est de décrire le contexte d’usage multiple dans la
Neste de Aure, où une étude de la population des truites dans deux tronçons de rivières
soumis aux débits réservés a eu lieu depuis 1998. L’analyse porte sur la relation stock-
recrutement de la truite commune sur la Neste d’Aure. Cette approche permettra d’estimer
la santé, ainsi qu’un niveau de conservation des populations pour concilier les différentes
valeurs dont les truites font l’objet. Enfin, nous discuterons des options de gestion de la
rivière à usages multiples et aussi d’essayer de proposer les options possibles pour la gestion
des rivières.
11.2. Reconciling use and existence values in a multiple-user context: the Neste d’Aure river
brown trout fishery*
11.2.1. Introduction
Humans use in a number of ways trout streams. These provide important ecosystem services
including enhancement of the quality of life for humans and supply of water (Wilzbach et al.
1998). In this way, salmonid populations are under constant human pressure, representing
the interests of several types of users (Jager & Rose 2003). For example, the Pyrenees in
southwest France are a major turistic destination both in summer and winter time, providing
a number of high quality fishing sites. Besides, hydropower facilities produce energy for
many towns and cities in the region. However, the dams required for their functioning often
interfere with other uses such as fishing and river rafting (Loomis et al. 1986), reducing the
quality of the angling experience (Strevens 1999) and leading sometimes to conflicts among
users (Peterson 2000).
                                                          
* Tiré de : Aguilar Ibarra et al. In preparation for The World Fisheries Congress Proceedings.
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This multi-usage context is centered around the perception society has of the value of a
natural resource and is critical for management purposes. According to Colvin (2000), the
value that society puts on the quality of sportfishing is important for resource managers to
convince another user, for example a hydropower company, that its operations are affecting
a valuable sport fishery.
The present paper deals with a case study in the Pyrenees mountains, where a number of
small hydropower dams influence brown trout (Salmo trutta fario) populations and
consequently angling activities. Our aim is to describe the multiple-user context in the Neste
d’Aure river and to discuss options of reconciliation between different values. For that, we
will first summarise the use (i.e. angling) and existence (i.e. conservation) values of trout
populations in this region. Second, we will analyse the stock-recruitment relationship of
brown trout in the Neste d’Aure river because it is an important element for salmonids
management (Wootton 1991, Milner et al. 2003), estimating a conservation limit for the
population (Potter et al. 2003). Finally, we will discuss management options to deal with this
multiple-user resource.
Use and existence values
The total value of a natural resource comprises several types of values but we can resume
them in two : use and existence values. The use value of a fish stock includes commercial and
recreational fisheries, and even viewing and photographing fishing activity and fish stocks
(Navrud 2001). For the society, it is important to know that fish exist in rivers (existence
value), and that their conservation will be a bequest to future generations. In the case of
mountain streams, the common element among these values and users is the status or health
of trout populations. 
Anglers are the main users concerned from changes in water quality and quantity but the
value they put on a fishery depends in fact of several aspects (Bonnieux & Vermersch 1993).
Some anglers consider the value of a fishery as directly proportional to high catch rates
(Sipponen & Muotka 1996, Morey et al. 2002), while others look for special sites. For
example, Navrud (2001) points out that recreational fisheries in remote mountain lakes are
valued higher than lowland lakes, and that regulated rivers under the influence of
hydropowering are valued lower than unregulated rivers. Other values are also important in
deciding to go fishing like water quality (Ribaudo & Piper 1991), relaxation and time with
friends (Shrestha et al. 2002), or in other cases, few crowds at fishing sites (Kerkvliet &
Nowell 2000). It is clear that one of the main constraints for anglers is travel distance but in
several cases, anglers are willing to pay more per trip for catching larger fish (Loomis et al.
1986), or to guarantee good and accessible angling conditions (Peirson et al. 2001). 
The species sought is another important aspect of sportfishing. Atlantic salmon and sea trout
are the most highly valued fishes by anglers, followed by brown trout and other big
piscivores (Changeux et al. 2001, Navrud 2001, Armand et al. 2002). Some studies have
assessed the economic value of a sport-caught fish. For example, Navrud (2001) estimated
the recreational value in Norwegian rivers per angling day for Atlantic salmon and sea trout
between €11.28 and €72.84, and for brown trout about €20.40. In France, the value was of
€18.00 for a brown trout, €13.70 for a pike, and €11.40 for other coarse fish (Armand et al.
2002, Changeux et al. 2001).
Trout streams enhance the quality of life not only with recreational opportunities but also by
providing a healthy environment. Appreciation of these benefits leads to public support for
legislation on conservation (Karr 1998), influencing political and institutional policy
Chapitre 11 : Les effets d’une usine hydroélectrique
102
(Wilzbach et al. 1999). Hence, the most recent definitions of water quality include aquatic
ecosystem protection under what Hart et al. (1999) call "new generation water quality
guidelines". One example is the European water framework directive (EWFD) application
project to be set up by 2005 which describes ecosystem health as a feature of new water
quality definitions. The basic idea is to have a good environmental quality in rivers
expressed by its natural biota, like for example, having healthy trout stocks in mountain
streams. In other words, the EWFD is giving an explicit existence value to fish populations.
However, this definition has to be conciliated with the use value that anglers give to trout
stocks. Therefore, the knowledge of trout stocks, their monitoring and management is critical
to comply with the current legislation under the EWFD. 
The case of the Neste d’Aure river 
In a number of countries, hydropower facilities contracts have to be renewed after a certain
period of exploitation. In France, for instance, a number of renewal applications have been
filed as hydropower demand has been growing for the last 15 years in the Pyrenees (Baran et
al. 1995). Hence, Eléctricité de France (EDF), the government firm in charge of such facilities,
formed in 1993 a working group (Groupe de
travail national Céllule débits réservés —
GTNCDR) with fishermen’s organizations
and representatives from management and
research agencies in order to assess the status
of trout populations and their physical
habitats. A monitoring of trout populations
was thus carried out during several years
before and after the implementation of
minimum flows in 1998, comparing
regulated and non-regulated sectors (Belaud
& Baran 1997). A direct result of the working
group survey is that approved renewal
contracts for hydropowering should
implement minimum flows higher than the
1/10 flow regime, however, management
authorities (Conseil d’état) may allow it to
decrease to 1/20 if the river flow reaches 80
m3/s (Lamouroux et al. 1999).
Two out of the eight experimental sites of the
GTNCDR working group were located in the
Pyrenees: Saint Lary and Beyrède, both on
the Neste d’Aure river, one of the main
tributaries of the Garonne river (figure 11.1).
The valley of the Neste d’Aure has a length
of about 65 km and is directed north-south.
Its tributaries, like the Neste de Rioumajou
and the Neste de Louron, have their sources
at altitudes higher than 2500 m. It has a nival
hydrological type with a maximum of flow very marked in May and June. Geology is
dominated by schists (coarse-grained metamorphic rocks) and limestones under a north-
Pyrenean and central-Pyrenean climate with influence from the Spanish Pyrénées. Flash
flooding events have taken place during the period of study. For example, a release took
place in September 2001, in October 2002 and several partial releases have been made in
Figure 11.1. Area of study showing the
sampling sites. The regulated stretches are
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order to maintaining the functioning and security devices of the facility. Besides, a big spate
occurred in July 2001 (120 m3/s of average daily flow). In October of 1998 the instream flow
was augmented twice in the Saint Lary site and treble in the Beyrède site, being the
consequences of such a change a permanent interest to anglers associations of the region and
to management authorities.
Studies on trout populations in the Neste d’Aure valley are limited to the works of Baran et
al. (1995) and Crespin de Billy & Usseglio-Polatera (2002) in the main river and Baran et al.
(1993b) in one of its tributaries, Neste de Louron river. Although most of these works dealt
with either early stages and adults or both, no stock-recruitment curves for brown trout have
been investigated in Pyrenean streams. Stock–recruitment relationships express the form that
regulation takes in a salmonid population (Crisp 2000, Milner et al. 2003, Potter et al. 2003).
Thus, understanding the mechanism behind any variation in recruitment is important to
fisheries managers because such knowledge may help guide management options that may
improve a fishery (Hilborn & Walters 1992, Myers 2001, Mitro et al. 2003). 
11.2.2. Methods
We reckoned the Neste d’Aure as a good example for studying the stock–recruitment
relationship for brown trout since unreplicated large-scale river experiments are able provide
valuable data and understanding in fisheries (Travnichek et al. 1995), being about 50 km of a
river length a good spatial scale for studying recruitment variability in trout streams (Myers
2001). Indeed, according to Wootton (1991), salmonid populations in small streams provide
good examples of long-term population studies because small streams facilitate the
quantitative sampling required to obtain life-table information. 
We sampled fish populations in eight sites, four related to the Saint Lary facility and four to
the Beyrède facility. The hydropower facility of Saint Lary is located just upstream of the
town of Saint Lary-Soulan. The reference site is Neste de Couplan (S1) localised upstream to
3.7 km of the faucet, with a length of a 82 m and a width of 4.8 m. The regulated sector
includes three sampling sites: Eget (S2), 0.9 km downstream from the faucet (118 m long and
7.3 m wide), Rioumajou (S3), 2.9 km downstream from the faucet (146 m long and 10.6 m
wide), and Mir (S4), 4.3 km downstream (124 m long and 7.7 m wide). The minimum flow
passed from 0.3 m3/s  to 0.6 m3/s (M/10) on 22 October 1998. With respect to the Beyrède
hydropower facility, the reference site (natural flow), Grézian (S5) is located 4.5 km upstream
of the faucet with a length of 184 m and a width of 15.1 m. The regulated sector includes
three stations: Arreau (S6), 0.5 km downstream from the faucet (158 m long and 12.6 wide),
Ardengost (S7), 2.5 km downstream (149 m long and 14.8 wide), and Escalère (S8) 3.8 km
downstream from the faucet (195 m long and 11.1 wide). The minimum flow passed from 0.5
m3/s to 1.5 m3/s at Arreau on 22 October 1998. 
Field sampling surveys were carried out from 1994 to 2002 mostly during late-summer and
early-autumn (September and October). However, with the exception of one sampling site
(Ardengost -S7), a continuos time series needed for estimating stock-recruitment data was
not available until 1999. From 2000 onwards, surveys in July were added in most of the
sampling sites. We averaged data in order to have one annual estimate for each site.
Electrofishing was used to sample fish populations by means of an Heron-type fixed
generator with a tension of 600-900 V and an intensity of 1-2 A. Two successive passages
were carried out at constant fishing effort following the recommendations of Perrow et al.
(1997). Total weight and total length were recorded for every fish caught. Densities were
expressed in ind/100 m.
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Historically, recruits have been defined as the individuals reaching the size at which the
fishing method could capture them, but recruitment can be defined as the number of
individuals still alive in a cohort at any specified time after the egg stage (McCallum 2000).
Hence, the number alive can be measured at several points in the life history, using stock-
recruitment curves up to the fry stage, the smolt stage, or the adult stage (Hilborn & Walters
1992). Thus, following the definition of age classes of Baran et al. (1995) and Gouraud et al.
(1999), we characterised the parental stock as adult fish (total length >160 mm) which is the
mean size of catchable trout in the Neste d’Aure river. 
We used the Ricker model since it has been prefered to describe the stock-recruitment
relationship for salmonids (e.g. Elliott 1996, Rivot et al. 2001) as its bell-shaped curve
facilitates the implementation of management measures for salmonid fisheries (Wootton
1991, Hilborn & Walters 1992, Milner et al. 2003, Potter et al. 2003). Managers of salmonid
stocks are usually concerned with maximising fish production (Armstrong et al. 2003), which
is achieved by determining appropriate stock levels which will provide the basis for setting
management targets (Caddy & Mahon 1995). For
example, figure 11.2 shows three reference points
for salmonid management: the replacement point
–S0, the stock size giving maximum recruitment –
SMR, and the stock size giving maximum
sustainable yield –SMSY (Hilborn & Walters 1992,
Milner et al. 2003, Potter et al. 2003). Although
Hilborn & Walters (1992) warn about using SMSY
as a reference point for salmonids other than
semelparous species, Potter et al. (2003) suggest
that it can be used for both migratory and non-
migratory wild trout stocks, but using it instead
as a conservation limit.
We fitted the model using the Newton’s
optimisation method for maximising the
likelihood assuming a log-normal distribution of
the errors (Hilborn & Walters 1992, Hilborn &
Mangel 1997). Since the Ricker model represents
an average relationship which implies high
variability in recruitment levels (Hilborn &
Walters 1992) we applied a jacknife for estimating the parameters and their variation (Manly
1997). Therefore, we repeated the fitting procedure n-1 times (where n is the total number of
observations) and we averaged the n parameters values in order to obtain the fitted curve.
Finally, we used a contour plot for showing combinations of the parameters values, where
the area in the middle indicates the maximum likelihood or probability of both parameters







Figure 11.2. Reference points for
fisheries management using the
Ricker model. S0 is the stock size at
equilibrium, SMR is at maximum
recruitment and SMSY is the level that
maximises potential catch level of
semelparous salmonids (Milner et al.
2003).
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11.2.3. Results
The fitted model with the
corresponding management reference
points is shown in figure 11.3. The
parameter which  represents the
recruits-per-spawner at low stock
sizes, a, had a mean value of 6.784
with a standard deviation of 0.405,
with a coefficient variation of 5.97%.
The parameter which describes how
quickly the recruits-per-spawner drop
as the stock level increases, b, had a
mean of 0.010 and a standard
deviation of 0.001 and a coefficient
variation of 5.89%. The combined
parameter values are shown as a
contour plot in figure 11.4. 
Both the stock and recruitment data
fluctuate around the SMR and the
SMSY levels. This can be clearly
observed for the time series data of
sampling site 7 (figure 11.5). Although
the stock level was about the same
than in 1994, the 1995 recruitment was lower but gave place to a higher stock in 1996. The
parental stock successively decreased in 1997, 1998 and 1999 and remained about the same
level in 2000. It increased again but in 2002 (data not shown) came back to about the 1998


















Figure 11.3. Stock-recruitment relationship fitted for the Neste d’Aure
brown trout data with the Ricker model. Dots in light grey indicate the data
from the reference station at the upstream sector (Couplan) and dots in
dark grey the downstream reference site (Grézian). The dotted line is the
replacement line. Vertical lines indicate the reference points for maximum
sustainable yield (SMSY), maximum recruitment (SMR) and the theoretical
equilibrium (S0).
Figure 11.4 Contour plot of the likelihood surface for
parameters a and b for the Ricker model, fitted to the
Neste d’Aure brown trout data. The area in the middle
indicates the highest probability of the values of both
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11.2.4. Discussion
The variability in the stock-recruitment relationship in the Neste d’Aure is due to both
density-dependent and density-independent mechanisms. Among the density-dependent
mechanisms, the area of spawning grounds becomes of paramount importance (Maisse &
Balignière 1991, Wootton 1991, Hilborn & Walters 1992, Crisp 2000). In the Neste d’Aure,
Baran et al. (1995) demonstrated that the territoriality of brown trout induces a density
regulation closely related to the quantity of favorable microhabitats. In fact, the quantity of
spawning grounds is also related to density-independent processes, such as fluctuations in
the flow regime (Crisp 2000). Although large-scale analyses indicate that fish assemblages
are relatively predictable, ecological conditions of trout streams are highly variable on a
local-scale basis (Wiley et al. 1997). Recruitment variability is higher for salmonids than for
other fishes (Myers 2001, Milner et al. 2003) as it is highly correlated to the flow regime of the
mountains as it has been recorded in the Neste d’Aure valley (Baran et al. 1993a, 1995,
Belaud & Baran 1997). This variability is shown in figure 4, indicating that processes of self-
regulation of trout populations take place in the Neste d’Aure. For example, several points
show high recruitment levels (>300 ind/100m) at low stock levels (<50 ind/100m). At
spawning stock levels less than S0 more smolts are produced than are needed to replace their
parents, giving a surplus of adults. According to Milner et al. (2003) this feature has great
biological significance since this surplus production insures the stock against random events
that may reduce survival. This may indicate that trout stocks are self-regulated in spite of
angling and of fluctuating flow conditions.
Although catch per unit of effort (mean number of trouts caught per hour) has increased
since 1997 it seems that fishing effort has no significant effect on trout populations in the
Neste d’Aure. In one of its tributaries, for instance, the Neste de Louron river, Baran et al.
(1993b) found no significant differences of legal-size trout density between a reserve and a






















Figure 11.5. An example of trout population regulation in the Neste
d’Aure river is shown by the data of the Ardengost site (filled dots) as
stock and recruitment have fluctuated from 1994 through 2001 around
the top of the Ricker curve.
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Pyrénées, unpublished manuscript), anglers in the Neste d’Aure caught in Beyrède about 15
ind/100m in 2001 and 2002, and between 10 and 16 ind/100m in Grézian in 2001 and 2002.
Under this context, the fishing effort in the Neste d’Aure seems to be lower than the SMSY
estimated level (about 70 ind/100m). Therefore, considering this level as a reference limit
(Potter et al. 2003), instead of a recommended allowable catch, we conclude that fishing
effort by anglers in the Neste d’Aure river does not impact significantly trout populations. It
has to be noted that the fishing effort data only correspond to the regulated sites in the
Beyrède sector (sites 5-8), however, we consider it as representative because it comprises a
large stretch of the Neste d’Aure river and because it presents the highest densities of trout
populations. 
Reservoir release is a critical factor which impacts trout populations. While adult trouts can
withstand spates (Lobón-Cerviá 1996), early stages are more fragile (Cattanéo et al. 2002,
Capra et al. 2003). The Neste d’Aure is no exception, as its flow regime is highly variable,
resulting in a high mortality of trout eggs after flash floods (Touly, School of Agronomics,
Toulouse, unpublished results). However, dam releases can be used in some circumstances
to benefit trouts in their earlier stages if wisely applied. For instance, Mitro et al.
(2003) showed that varying discharge, at a time when habitat availability was critical to
survival, was the driving factor in determining spring abundance of 0+ rainbow trout,
concluding that discharge can be controlled and used as a management tool to improve
natural recruitment of rainbow trout. Enhanced flows during winter low flows can be used
to provide optimum conditions for fish spawning and to ensure that redds do not dry during
the incubation period (Hendry et al. 2003). For example, Touly (unpublished results) found
that trout egg survival was higher in the regulated stretches than in an unregulated sector of
the Neste d’Aure river. It is thus interesting to focus future research on testing the discharge–
abundance relation for fishes (Travinchek et al. 1995). As Jager & Rose (2003) point out, flow
manipulations will only be effective as a tool for restoring salmon populations if the
relationship between seasonal patterns of instream flow and salmon recruitment is
understood. 
Fluctuations in the stock-recruitment relationship (figures 11.4 and 11.5) indicate that the
trout population  in the Neste d’Aure river is able to recover from stock levels lower than the
SMSY, suggesting that neither the regulated flow nor the fishing effort put at risk trout
populations. Both recruitment and stock in the reference sites, sampling site 1 (light grey
dots) and sampling site 5 (dark grey dots) seem to be part of the natural variability of the
average relationship (figure 11.4).
Other measures apart from discharge regulation have to do with changes in society’s
perception towards the aquatic environment, and the consequent adaptation of management
policies. For example, according to Changeux et al. (2001) and Armand et al. (2002), current
policies in France try to encourage the protection and restoration of riverine habitats and
natural reproduction of wild stocks instead of restocking. However, anglers perceive it as a
way to improve water quality (Willis & Garrod 1999, Crisp 2000, Marta et al. 2001). Indeed,
restocking practices in France have responded to anglers demands (Armand et al. 2002),
rather than on improving habitat quality (Baran et al. 1993b). Restocking practices remain
controversial, having both ecological and economic implications. According to Aprahamian
et al. (2003), it can be regarded as a useful management technique for rehabilitating stocks of
salmonids and improving recreational fisheries by increasing the capital value of the fishery.
However, the quality of the fishing experience may be deteriorated since reared trouts and
hybrids have higher angling vulnerability (Mezzera & Lagiader 2001) and have a lower
Chapitre 11 : Les effets d’une usine hydroélectrique
108
survival rate than wild trouts (Aprahamian et al. 2003). Thus, both population dynamics and
the effects of the fishery are generally little understood (Welcomme 1983). 
The question of choosing to invest money on restocking or rehabilitating the habitat arises as
a problem of cost-benefit analysis. The outcome, however, may vary widely. For instance, on
the one hand Bilsby et al. (1998) suggest that the unquantifiable but likely benefits of habitat
restoration may overtake the costs and resulting benefits of restocking programmes. But on
the other hand, Armand et al. (2002) point out that estimated minimum benefits of restocking
for anglers in the Herault Department (southern France) were twice the monetary value of
the annual cost of applying the plans for fisheries management and habitat conservation, and
about the same in the Indre Department. As an illustration they note that the cost of a wild
trout varies between about 15 and 300 euros while a reared trout costs between 4 and 70
euros. In this way, understanding the stock-recruitment relationship is of paramount
importance for managing trout populations (Milner et al. 2003) because attempting to
increase populations beyond the carrying capacity represents wasted time or money, since
higher mortality or emigration will occur (Aprahamian et al. 2003). 
This problem is further complicated when comparing the multiple uses of a trout stream. For
example, to know whether it is economically efficient to alleviate low-flows depends on the
benefits (mainly recreational), in relation to the costs of energy generation (Willis & Garrod
1999). One criterion for evaluating these alternative water allocations is economic efficiency.
However, according to Johnson & Adams (1988), information to implement the economic
efficiency criterion is often lacking when dealing with non-marketed public goods. since fish
are environmental assets without formal markets and the estimation of their economic value
is difficult (Navrud 2001). Therefore, we need to understand through integrated
interdisciplinary research what types of institutions, regulations, and policies lead to
effective conservation and environmental protection under such a context (Willis & Garrod
1999, Wilzbach et al. 1998).
11.3. Commentaires supplémentaires 
Pour les perspectives à suivre dans le cas de la Neste d’Aure, l’évaluation économique dans
le cadre d’une analyse coût-bénéfice s’avérerait très intéressante. Ainsi, cette analyse pourrait
s’appliquer pour choisir entre l’investissement pour le repeuplement ou pour la
réhabilitation de l'habitat. Un problème est d’ailleurs, le manque d’études dans ce domaine
qui ne permet pas de comparer avec fiabilité des résultats (Johnson & Adams 1988). Par
exemple, tandis que pour Bilsby et al. (1998) les bénéfices probables de la restauration des
habitats seraient plus importants que ceux des programmes de repeuplement, Changeux et
al. (2001) et Armand et al. (2002), précisent que les coûts des plans de gestion des rivières
dans deux Départements français ne pourraient être supportés par les bénéfices de la pêche
sportive. Il faudra donc, des analyses coût-bénéfice pour aider les usagers et les
gestionnaires.
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Chapitre 12
 Synthèse et perspectives pour la Partie IV 
12.1. Introduction
La restauration des milieux aquatiques, qui est une manière de renverser la dégradation
environnementale dans les écosystèmes, occupe une place de plus en plus importante dans la
politique de l'eau des pays développés (Naiman et al. 1995, Barinaga 1996). Comme nous
avons déjà mentionné (cf. chapitre 2), la Directive Cadre de l’Eau de l’Union Européenne
signale qu’une bonne qualité environnementale doit être obtenue par le retour aux
conditions originales de l'écosystème en question, c'est-à-dire, consistant à une restauration
complète des écosystèmes aquatiques. Le retour d’un écosystème aux conditions originelles
passe par plusieurs étapes  comme dans notre cadre conceptuel (figure 2.1, chapitre 2), d’une
condition complètement dégradée jusqu’à une situation pure et naturelle (Karr 1999) et qui
dépend des nombreux facteurs biotiques et abiotiques (Whichert & Rapport 1998, Boulton
1999, Power 1999, Bohn & Kershner 2002). Donc, la restauration complète de l'hydrologie des
bassins versants s’avère fort difficile (Bradshaw 1996, Strange et al. 1999). 
Les gestionnaires de l’environnement aquatique en général ne reconnaissent la restauration
écologique que par l'amélioration physico-chimique de l’eau. Pourtant, il est très important
de bien détecter la variabilité de la structure et fonctionnement environnemental, ce qui
implique des comparaisons entre systèmes anthropisés  non dégradés, aval-amont ou avant-
après pour comprendre l'efficacité des actions de gestion et de restauration des rivières
(Minns et al. 1996, Power 1999).
12.2. La restauration de la qualité environnementale de l’eau
Notre étude de cas à Saint-Gaudens (cf. chapitre 10) a permis de constater que le résultat des
actions de restauration pour revenir à l'état initial n'est pas toujours évident. Selon Beck
(1996), l'installation d'infrastructures d'épuration d’eau , même si celle-ci  est propre, ne peut
pas entièrement reconstituer un environnement à un statut qui existait avant l’existence de la
zone urbaine en question. Le gradient des perturbations auxquelles cet environnement est
sujet aura été changé pour toujours, rendant la restauration écologique parfaite impossible
dans un bon nombre de cas (O’Neill 1999, Strange et al. 1999).
Les écosystèmes peuvent s’adapter aux perturbations légères mais quand leur fréquence et
leur ampleur sont plus importantes, la réponse et le rétablissement des peuplements de
poissons peuvent devenir imprévisibles (O’Neill 1999). Dans certains cas, la restauration est
rapide (Yount & Niemi 1990, Detenbeck et al. 1992, Niemi et al. 1993), dans d'autres cas
l’amélioration devient lente, malgré l’amélioration des conditions environnementales (Cowx
& Collares-Pereira 2002, Piégay et al. 2002). De tels écosystèmes montrent souvent l'hystérèse
écologique. L'hystérèse se produit quand une perturbation provoque un changement du
système A  vers le  système B quand le polluant atteint une concentration critique.  Mais une
fois que le système B est bien établi, la diminution du polluant ne ramène pas nécessairement
un retour au système A (O’Neill 1999).  Par exemple, la Petite Baïse était un rivière abiotique
en 1970 à cause de la pollution chimique de produits dérivés de l’ammoniaque. Après que
des équipements de traitement des eaux ont été mis en place, les peuplements de poissons et
des invertébrés avaient été restaurés (Lim & Labat 1979, Dauba et al. 1997). Pourtant, même
si la richesse spécifique des poissons avait augmenté de cinq en 1978 à huit espèces en 1990,
le recolonisation de toute la rivière restait inachevée environ vingt ans après la dépollution
(Dauba et al. 1997). Un autre exemple est celui de la Garonne au niveau de la ville de
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Toulouse où un secteur du fleuve (le
bras inférieur) était abiotique de 1973 à
1982 à cause de la pollution azotée et
thermique (Gisclard 1984). Mais dans
le cas de la Garonne, une fois que la
pollution ammoniacale à atteint le
seuil subléthal, les peuplements de
poissons recensés 16 ans après
comportaient  jusqu'à 30 espèces, c'est-
à-dire plus  que dans les conditions
antérieures. Ce phénomène  serait le
résultat d’une diminution de la
décharge de polluants (figure 12.1) et
d'une température de l'eau plus élevée
dans le bras inférieur (Hutagalung et
al. 1997, Hutagalung 1998).
Par conséquent, la définition de la Directive Cadre de l’Eau de l’Union Européenne devrait
adopter l'idée que la restauration est un processus graduel qui change selon le type et le
degré d’anthropisation dans les cours d’eau, et où l’écosystème en question peut risquer de
devenir différent à celui du départ. En plus, elle devrait tenir en compte de l’échelle de
perception et aussi de l'hétérogénéité du paysage (cf. partie III). Nous pensons que cette
définition serait plus réaliste pour la gestion dans des contextes multi-usagers des bassins
versants. 
12.3. La restauration du débit et la conservation des poissons
La restauration des débits entraîne la reconnexion latérale et longitudinale des rivières
(Cowx & Welcomme 1998, Ward 1998). La reconnexion latérale s’avère particulièrement
important pour la Garonne car elle possède de nombreux bras morts dans les plaines
d’inondation qui servent des refuges pour une diversité assez importante de poissons
(Belaud et al. 1990, Bengen et al. 1992).
La restauration longitudinale consiste en trois actions, notamment la restitution d’un débit
minimum, la amélioration de la migration et la remise en état des frayères potentielles. Dans
le premier cas, le débit minimum ou réservé est définie comme le niveau du débit compatible
avec la vie piscicole (EDF 1995). Nous avons vu au chapitre 11 que l'abondance de la truite
fario est liée à la variation du débit. Pourtant, ces fluctuations semblaient être naturelles dans
la relation stock-recrutement. Nos résultats indiquent que la mise en place d’un débit réservé
a permis de supporter un effort de pêche qui ne met pas en danger les populations de truites
sur la Neste d’Aure. Mais le rôle du repeuplement dans cette relation stock-recrutement reste
à étudier. 
Permettre la migration des poissons est une autre mesure vers la restauration longitudinale
des cours d’eau (Cowx & Welcomme 1998). Les passes à poissons ont été donc construites à
partir des années 80 sur la Garonne et ont permis, avec les repeuplements, de restaurer les
stocks de saumon atlantique, après des décades d’absence dans le bassin (Keith & Allardi
2001). D’ailleurs, le passage des espèces diadromes sur la Garonne est devenu prioritaire
pour les plans de gestion des rivières (Piégay et al. 2002). Néanmoins, les passes à poissons
ne sont pas toujours efficaces. Les raisons pour lesquelles leur efficacité est moindre sont : un
courant trop faible, emplacement de l'entrée peu favorable, manque d’entretien ou des
installations non adaptées pour certaines espèces (Larinier 2001). Le dernier point est délicat
Figure 12.1. Rétablissement de la richesse spécifique
des poissons (trait gris) dans le bras inférieur de la
Garonne  à Toulouse et diminution des niveaux
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car, si les salmonidés sont favorisés par les passes à poissons, des espèces qui n’ont pas
l’habitude de sauter (par exemple les aloses) sont empêchées d’y passer ; les ascenseurs à
poissons sont alors devenus une réponse adéquate (Cowx & Welcomme 1998). Pour la
Garonne, un ascenseur à poissons est situé à la retenue de Golfech permettant le passage des
espèces diadromes (Belaud & Labat 1992, Bellariva & Belaud 1998). Il faut noter que, même si
les migrateurs peuvent remonter les rivières grâce aux passes à poissons et aux ascenseurs,
aucune restauration ne sera achevée sans des frayères en bonne condition (Cowx &
Welcomme 1998, Crisp 2000). La destruction totale des barrages a été même évoquée comme
l’option extrême de restauration des rivières (Dynessius & Nilsson 1994, Bednarek 2001)
mais difficilement praticable.
12.4. Les perspectives pour un approche multidisciplinaire de la gestion environnementale
Un défi majeur pour l’avenir est celui de la recherche multidisciplinaire appliquée à la
gestion des ressources aquatiques et de la qualité de l’eau. C’est ainsi qu’une toute nouvelle
discipline dite l’économie écologique s’avère  intéressante (Faucheux & Noël 1995, Gowdy &
Ferreri Carbonell 1999, Barret & Farina 2000). Elle essaie de réconcilier non seulement le
conflit entre les activités humaines et les écosystèmes, mais aussi d'intégrer les approches
théoriques de la biologie et des sciences économiques. Cette double approche implique un
degré de multidisciplinarité qui dépasse la simple coopération entre économistes et
biologistes (Gowdy & Ferreri Carbonell 1999). 
Les écologistes pourraient, par exemple, prédire la composition ou structure des
communautés aquatiques ainsi que les fonctions de l'écosystème qui seraient possibles et
durables dans des contraintes économiques et sociales existantes (Lévêque 1999, Strange et
al. 1999). 
Quant aux économistes, leur rôle consisterait en l’évaluation économique de
l’environnement aquatique (Navrud 2001, Cowx & Collares-Pereira 2002, Everard & Powell
2002). Si nous ne pouvons pas exprimer la valeur en termes économiques de la biodiversité,
le vrai danger est que les gestionnaires supposeront qu'elle n’a que peu d’importance
(Constanza et al. 1997, Edwards & Abivardi 1998, Daily 2000, Cowx & Collares-Pereira 2002).
En effet, la prise en compte des valeurs économiques sur la pêche de loisir pourrait montrer
que la conservation des cours d’eau non anthropisés est judicieuse au point de vue
économique et environnemental (Loomis et al. 1986, Willis & Garrod 1999). 
La prise en compte de ces deux approches est un défi majeur pour une société à la recherche
d’une qualité environnementale importante sans renoncer aux conforts du progrès
économique. Il est évident qu’en écologie la qualité de l’eau est considérée comme une
interaction complexe entre les nutriments, les organismes et l’énergie. Les économistes par
contre, décriraient la qualité de l’eau en relation à la quantité des biens et services qu’un
cours d’eau peut fournir. Ces deux points de vue donnent des conceptions très différentes
sur la valeur de la qualité de l’eau. Néanmoins, ces deux approches sont complémentaires
car la vision économique représente des besoins à court terme tandis que l’approche
écologique considère le long terme (Rapport et al. 1999). Finalement, les deux disciplines
possèdent la racine grecque oikos : ménage (Barret & Farina 2000), et qu’il faut bien
administrer et préserver.




   Conclusion générale 
D’après nos résultats nous pouvons présenter des conclusions selon trois axes thématiques
majeurs : (i) l’importance de l’échelle et de l’ hétérogénéité pour la caractérisation de la diversité
des poissons, (ii) les implications pour la conservation des poissons et la restauration des
rivières et (iii) le défi de la gestion multidisciplinaire et intégrée dans un bassin versant.
(i) L’importance de l’échelle et de l’hétérogénéité pour la caractérisation de la diversité des
poissons
L’échelle d’étude a été importante pour mettre en évidence trois patrons de diversité dans une
hiérarchie agrégée : une succession d'espèces le long d'un gradient sans limites évidentes, puis
quatre zones des peuplements de poissons, et enfin un changement amont-aval des
communautés de poissons. 
 Nos résultats suggèrent que le concept du continuum de la rivière et la zonation
longitudinale font partie d’un même processus écologique agissant sur des
différentes échelles spatiales. 
 Il y a eu, pourtant, des discontinuités (par exemple des sites qui présentaient des
espèces caractéristiques de peuplements de plus en aval) dans le profil
longitudinal et pour lesquelles leurs causes restent à déterminer.
Ces patrons correspondent à la physiographie du bassin de la Garonne : entre le peuplement de
montagne et celui de plaine deux autres peuplements existent, l’un au piémont supérieur et
l’autre au piémont inférieur, formant une zone hétérogène ou de transition entre l'amont et
l’aval. 
 Ce résultat indique qu’il existe en effet une "zone à ombre" dans le bassin de la
Garonne mais qui est occupée par des espèces telles que le goujon, le vairon, la
loche, voire la truite. 
 L’hétérogénéité du milieu montrée suggère que les classifications d'habitat pour
les peuplements de poissons (i.e. des régions piscicoles) pourraient être effectuées
en différentiant l'amont de l’aval, plutôt que des écorégions dans le bassin de la
Garonne. 
 Définir des "régions piscicoles" peut aider à résoudre des problèmes pratiques
dans la gestion écologique à grandes échelles, comme par exemple détecter des
écarts à partir de la composition normale d’une communauté ou appliquer des
indices d’intégrité biotique (y compris l’indice poisson).
 Donc, une connaissance approfondie des facteurs déterminant la distribution et
l'abondance des communautés aquatiques exige une recherche multi-échelle, la prise en
compte de l'hétérogénéité du paysage et l’application des approches mathématiques
pour améliorer ainsi la gestion de l'environnement aquatique. 
(ii) Des implications pour la conservation des poissons et la restauration des rivières
Les peuplements de poissons répondent des différentes manières à la pollution  selon la région
ou le degré d’anthropisation. 
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 Une attention spéciale doit être accordée aux espèces autochtones dans les zones
proches des montagnes car elles s’avèrent plus sensibles aux variations de la
physico-chimie (même lorsque les valeurs de la qualité de l'eau sont au-dessous
des normes) que des espèces plus tolérantes trouvées en aval. 
 Nous avons trouvé que dans une rivière en tête de bassin où il n’y a pas de
problèmes de pollution de l’eau et avec un peuplement quasi-monospécifique (c.-
à-d. truite fario), la population de truites n’était pas en danger malgré les
fluctuations de la relation stock-recrutement. Mais les effets du repeuplement sur
la relation stock-recrutement restent à étudier.
 La question du choix pour investir financièrement pour le repeuplement ou pour
la réhabilitation de l'habitat (végétalisation de la ripisylve ou amélioration des
frayères) impliquera un effort multidisciplinaire, notamment entre économistes et
écologistes. 
Le retour d’un écosystème aux conditions optimales passe par plusieurs étapes et dépend des
nombreux facteurs biotiques et abiotiques.
 Bien que les peuplements de poissons ont la capacité de recoloniser le milieu après
l’abaissement des pollutions ponctuelles, l’écosystème ne retrouve pas toujours un
aspect originel à cause, sans doute, de la pollution diffuse d’origine agricole et les
rejets urbains et industriels après traitement.
 La politique de l’eau en Europe risque de se contredire si elle encourage
l’application du principe "pollueur-payeur" tout en souhaitant une restauration
écologique total. 
 La Directive Cadre de l’Eau de l’Union Européenne devrait adopter l'idée de
restauration comme un processus graduel qui change selon le degré
d’anthropisation, de l'hétérogénéité du paysage et où l’écosystème en question
peut risquer de devenir différent de celui du départ. 
(iii) Le défi de la gestion de la qualité environnementale dans un bassin versant
Selon les concepts de l’écologie du paysage, nous avons montré que la qualité physico-chimique
de l’eau, ayant probablement subi des  pollutions liées à l’usage du sol, a eu une influence sur
les peuplements de poissons.
 La pollution diffuse a été significative pour la plupart des guildes trophiques et, en
particulier,  pour les espèces autochtones trouvées dans les montagnes.
 Pour des espèces plus tolérantes vis-à-vis  la pollution, l’hydroclimatique a permis
d’expliquer sa richesse spécifique.
En outre, la gestion doit aller au-delà des usages directs de l’eau en prenant en compte la
reforestation et la préservation de l’environnement dans tout le bassin versant. 
 Etant donné que les bassins versants sont occupés par plusieurs usagers, il est
nécessaire qu’ils acceptent le concept de "qualité environnementale" pour une
durabilité à long terme.
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 Un défi majeur pour l’avenir est donc d’appliquer la recherche multidisciplinaire
pour aider la gestion des ressources aquatiques et de la qualité de l’eau.
Perspectives
Les perspectives d’étude à venir seraient :
 La connaissance des processus écologiques complexes comme les relations
trophiques, la dynamique de populations, les processus de recolonisation et de
pérennité dans les écosystèmes soumis à l’anthropisation.
 L’évaluation économique des ressources aquatiques qui s’avère importante pour
informer à la société sur les choix qui se font en matière de la gestion
environnementale de l’eau.
 La mise au point d’un indice de qualité écologique pour la gestion de l’eau
comprenant des composants biotiques divers tels que les poissons, les invertébrés,
les plantes aquatiques, pour définir des objectifs quantitatifs pour la gestion de
l’eau.
 Des études des relations entre l’usage du sol et l’hydrobiologie restent à faire pour
les cours d’eau du bassin de la Garonne.
  Enfin, nos travaux de recherche résumés dans cette thèse ont essayé de contribuer
à la gestion de la qualité environnementale de l’eau qui est un problème de plus en
plus préoccupant pour la société civile et les gestionnaires. 
 Nos recherches seront également utiles  pour des pays où ces concepts ne sont pas
complètement établis ; c’est le cas du Mexique, où les définitions de qualité de
l’eau de nouvelle génération restent à être adoptées.
 Le Mexique, en effet, possède des endroits fort intéressants à étudier car, il y a
toujours des endroits sauvages qui pourraient servir comme de sites de référence
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Résumé
Cette étude concerne le bassin hydrographique de la Garonne en utilisant les communautés
piscicoles comme outils d’analyses et de gestion de la qualité environnementale. La première
partie aborde l’approche globale à l’échelle du bassin versant. La diversité du peuplement de
poissons a été étudiée selon le profil longitudinal et les guildes, en relation avec les facteurs
environnementaux. Les variables utilisées sont la composition spécifique des peuplements
ainsi que les caractéristiques physico-chimiques et topographiques du chaque cours d’eau.
L’analyse statistique s’effectue par des méthodes multivariées, y compris les réseaux de
neurones artificiels. La deuxième partie concerne l’approche à l’échelle locale. Deux cas
d’anthropisation ont été étudiés. L’un porte sur la dégradation du milieu par le rejet d’une
usine de pâte à papier. L’indice de comparaison abondance–biomasse est utilisé afin
d’évaluer le stress au sein du peuplement de poissons. L’autre cas étudie une rivière à truites
soumise aux débits réservés et à la pêche de loisir. L’analyse s’effectue selon le modèle de
Ricker (stock-recrutement) pour estimer un seuil de conservation. Les résultats montrent
l’importance de la caractérisation des peuplements de poissons, de leurs habitats, de l’échelle
spatiale de l’étude, de la prise en compte de l’hétérogénéité du paysage et l’application des
approches mathématiques pour la gestion de la qualité environnementale des grands
bassins. 
Fish assemblages as tools for the management of environmental
quality in the Garonne river basin.
This study deals with the Garonne river network using fish assemblages as tools for the
analysis and management of environmental quality. The first part is a large-scale approach
of the whole basin. Fish diversity patterns, according to a longitudinal profile, their
classification in guilds, and their relation to environmental factors were investigated. The
variables used were the specific composition of fish assemblages and physico-chemical and
topographic variables of each river. Statistical analyses were carried out by means of
multivariate methods, including artificial neural networks. The second part comprises a
small-scale approach on human influence. Two case studies were considered: on the one
hand, the stress of a fish assemblage under the influence of a paper mill was assessed using
the abundance-biomass comparison index. On the other hand, the conservation limit of a
brown trout population under the influence of both flow regulation and sportfishing was
estimated with the stock-recruitment Ricker model. The results show the importance of 
characterising fish assemblages and their habitats, the spatial scale of study, the
heterogeneity of the landscape, and the application of mathematical approaches for the
management of the environmental quality of rivers.
Mot-clés : Diversité de poissons, Qualité de l’eau, Bassin de la Garonne, Modélisation
mathématique, Qualité environnementale, Gestion environnementale, Poissons de rivière,
Directive cadre européenne de l’eau.
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